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Kapitel 1
Einleitung
Die Knappheit des Rohstoffs Wasser sowie die weltweite Notwendigkeit fu¨r sau-
beres Wasser erfordern eine mo¨glichst vollsta¨ndige Reinigung von Abwa¨ssern, die
im ha¨uslichen, landwirtschaftlichen und industriellen Bereich anfallen. Wa¨hrend er-
stere meist unproblematisch in kommunalen Abwasserreinigungsanlagen (Kla¨ranla-
gen) mit Hilfe physikalischer (mechanischer) sowie biologischer Methoden behandelt
werden ko¨nnen, ist bei industriellen Abwa¨ssern meist ein aufwa¨ndigeres Vorgehen
notwendig. Grund hierfu¨r ist ihr Gehalt an refrakta¨ren, d.h. biologisch schwer ab-
baubaren Verbindungen, sowie toxischen Stoffen, die eine rein biologische Behand-
lung erschweren oder verhindern [1]. Auch aufgrund der hohen Frachten industri-
eller Abwa¨sser ist ein effektiver Abbau notwendig, um die gesetzlichen Vorgaben
fu¨r Abwassereinleitungen in Gewa¨sser oder kommunale Kla¨ranlagen nach der Ab-
wasserverordnung (AbwV) bzw. Rahmen-Abwasser-Verwaltungsverordnung laut §7a
des WHG (Wasserhaushaltsgesetz) einzuhalten (Beispiel Anhang 22 der AbwV: Be-
stimmungen fu¨r die chemische Industrie) [2].
Ein geeignetes Verfahren zum Abbau der organischen Stoffe im Abwasser stellt
die chemische Oxidation dar. Da die alleinige Behandlung durch Oxidation teilweise
nicht mo¨glich und aus wirtschaftlichen Gru¨nden nicht sinnvoll ist, ist die Kombi-
nation mit einer biologischen Reinigungsstufe empfehlenswert [3]. Ziel der Oxidati-
on ist somit, organische Substanzen aus dem Abwasser zu entfernen (Verringerung
der Fracht) oder chemisch soweit umzuwandeln, dass sie in der biologischen Stufe
mo¨glichst vollsta¨ndig abgebaut werden ko¨nnen. Deswegen ist die Beurteilung einer
chemischen Oxidation nur in Verbindung mit einer anschließenden biologischen Rei-
nigungsstufe sinnvoll. Negative Auswirkungen einer Abwasseroxidation ko¨nnen sein:
(1) Bildung biologisch nicht abbaubarer Reaktionsprodukte, (2) Bildung toxischer
Reaktionsprodukte und (3) Entfernung biologisch abbaubarer Substanzen.
Um die Auswirkungen eines chemisch oxidierten Abwassers auf biologische Sy-
steme zu bestimmen, kann eine Vielzahl biologischer Untersuchungsmethoden ein-
gesetzt werden. Wichtigstes Beurteilungskriterium ist der biologische Abbau, der
1
2 KAPITEL 1. EINLEITUNG
mit Hilfe etablierter Testverfahren quantifiziert werden kann. Zu nennen ist hier
der biochemische Sauerstoffbedarf, der u¨ber einen Zeitraum von 5 Tagen ermittelt
wird (BSB5, [4, 5]). Fu¨r industrielle Zwecke hat es sich bewa¨hrt, einen verla¨ngerten
Versuchszeitraum von bis zu 28 Tagen zu wa¨hlen, wie es beispielsweise im Zahn-
Wellens-Test verwirklicht ist [6]. Eine Anna¨herung von Versuchsergebnissen an Re-
sultate realer Abwassersysteme wird mit Kla¨ranlagen im Labormaßstab [7] oder
Festbettreaktoren [8] erreicht. Die Effekte, die z.B. bei der Einleitung industrieller
Abwa¨sser in kommunale Kla¨ranlagen auftreten, ko¨nnen damit besser beschrieben
werden. Hier spielen die Pha¨nomene der Adaptation der Mikroorganismen, des co-
metabolischen Abbaus sowie die endgu¨ltige Zusammensetzung der Abwassermatrix
eine große Rolle.
Weiteres Beurteilungskriterium ist die Toxizita¨t des oxidierten Abwassers. Hierfu¨r
existieren viele biologische Testverfahren, die auf verschiedenen Populationsebenen
angesiedelt sind. Fu¨r den Kla¨ranlagenbereich bieten sich dabei Toxizita¨tstests auf
zellula¨rer Ebene an, d.h. die Verwendung einzelner Bakterienspezies (z.B. Leucht-
bakterienhemmtest mit Vibrio fischeri, Wachstumstest mit Pseudomonas putida).
Obwohl gerade der Leuchtbakterienhemmtest weit verbreitet ist, wird hier doch nur
die Toxizita¨t gegenu¨ber einer einzelnen Bakterienspezies ermittelt, welche mit der
wahren Bakterienpopulation in Abwassersystemen keine Gemeinsamkeiten besitzt.
Eine Verbesserung stellt die Verwendung von Mischbiozo¨nosen dar, wie sie auch in
der Kla¨ranlage selbst vorkommen. Bei Verwendung von Belebtschlamm (z.B. Mes-
sung der Sauerstoffaufnahmerate) ist der gemessene Effekt am besten auf das reale
System u¨bertragbar und es ko¨nnen gleichzeitig Aussagen u¨ber die biologische Ab-
baubarkeit gemacht werden.
Kontrovers wird diskutiert, ob eine Erweiterung des Wissens auf mikroskopischer
Ebene, d.h. die Kenntnis der am Stoffumsatz beteiligten Bakterien, relevant fu¨r den
Betrieb einer technischen Anlage, z.B. einer Kla¨ranlage, ist [9]. Funktioniert die An-
lage, ist dieses Wissen nicht unbedingt no¨tig. Andererseits ko¨nnen unter Umsta¨nden
bestimmte Stoffwechseleigenschaften nicht ausgenutzt werden, da sie nicht bekannt
sind. Ebenso ko¨nnte bei Kenntnis der beteiligten Bakterien die Prozessfu¨hrung durch
gezielte Einstellung der Prozessparameter optimiert werden [10]. In den vergan-
genen Jahren wurden deswegen auf der Grundlage molekularbiologischer Arbeiten
in-situ Detektionssysteme wie die Fluoreszenz in-situ Hybridisierung etabliert, die
einen Nachweis der Bakterien ohne vorherige Anreicherung oder Isolierung erlauben
[11, 12]. Dabei wird ausgenutzt, dass die ribosomale Ribonukleinsa¨ure (rRNA) eine
Art genetischen Fingerabdruck einer Zelle darstellt, der eine Einordnung in einen
phylogenetischen Stammbaum zula¨sst. Es muss jedoch einschra¨nkend gesagt werden,
dass nur solche Bakterien gefunden werden, von denen die rRNA-Sequenz bekannt
ist. Mit Hilfe moderner Methoden wie der Polymerase-Ketten-Reaktion (polymerase
chain reaction, PCR) la¨sst sich aber die bekannte Anzahl dieser Sequenzen kontinu-
ierlich erho¨hen. Weiteres Ziel ist, die Identifizierung der Bakterien mit einer Funk-
3tionsanalyse zu koppeln, um bestimmte Stoffwechseleigenschaften einer bestimmten
Bakterienart zuweisen zu ko¨nnen [13].
Ziel der vorliegenden Arbeit war eine umfangreiche biologische Beurteilung che-
mischer Oxidationsverfahren zur Behandlung industrieller Abwasserteilstro¨me. Hier-
bei sollten folgende Effekte der chemischen Oxidation auf biologische Systeme un-
tersucht werden:
· Beeinflussung der biologischen Abbaubarkeit des Abwassers, Steuerung der
kombiniert chemisch-biologischen Behandlung,
· Entstehung toxischer Reaktionsprodukte und deren Verhalten beim biologi-
schen Abbau,
· Beeinflussung des Abbauverhaltens in kontinuierlich betriebenen Festbettbio-
filmreaktoren,
· Auswirkungen auf die bakterielle Biozo¨nose und deren Zusammensetzung in
Festbettbiofilmreaktoren.
Am Beispiel von fu¨nf unterschiedlichen Abwa¨ssern aus dem Bereich der industriellen
Synthese von Vitaminen und optischen Aufhellern war der Einfluss der chemischen
Oxidation auf die biologische Abbaubarkeit zu untersuchen. Eingesetzt wurden ak-
tivierte Oxidationsverfahren unter Verwendung von Ozon, Wasserstoffperoxid und
UV-Bestrahlung (Advanced Oxidation Processes, AOP). Als Beurteilungsgrundlage
diente die Messung abwasserrelevanter Summenparameter wie chemischer Sauer-
stoffbedarf (CSB), gelo¨ster organischer Kohlenstoff (DOC) und spektraler Absorp-
tionskoeffizient (SAK). Konnten keine Einzelsubstanzen im Abwasser detektiert wer-
den, so wurde eine gelchromatographische Analyse zur Charakterisierung des DOC
durchgefu¨hrt, mit deren Hilfe die Oxidation und der Abbau einzelner Fraktionen
der Abwasserinhaltsstoffe verfolgt wurde. Mit Hilfe des Leuchtbakterienhemmtests
wurde die Entstehung bzw. der Abbau toxischer Substanzen verfolgt. Im Falle eines
Abwassers mit gut definierter Zusammensetzung wurden die Toxizita¨t und mangeln-
de biologische Abbaubarkeit auf einen oder mehrere Inhaltsstoffe zuru¨ckgefu¨hrt.
Um eine mo¨glichst realita¨tsnahe Beschreibung des Einflusses der oxidierten Ab-
wa¨sser auf ein biologisches System zu erhalten, wurden kontinuierlich betriebene
Abbauexperimente in Festbettbiofilmreaktoren durchgefu¨hrt. Dabei wurde aufge-
zeigt, wie wichtig bei der Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit der Einsatz
solcher Laborsysteme ist. Es wurden Experimente zum cometabolischen Abbau
durchgefu¨hrt, indem ein oxidiertes Abwasser in Mischung mit einem synthetischen
Abwasser verwendet wurde. Mit Hilfe der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung wurde
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dem Zusammenhang zwischen Abbauleistung und der Populationszusammensetzung
nachgegangen. Weiterhin wurde der Einfluss eines Abwasser vor und nach Oxida-
tion auf die bakterielle Nitrifikation untersucht, welche eine wichtige Rolle bei der
Stickstoff-Elimination spielt. Folgende Fragestellungen standen dabei im Vorder-
grund:
· Beurteilung der Hemmwirkung toxischer und/oder refrakta¨rer Abwasserin-
haltsstoffe auf die Nitrifikation,
· Beeinflussung der autotrophen Nitrifikanten durch Etablierung einer hetero-
trophen Bakterienpopulation (Konkurrenz),
· A¨nderung in der Populationszusammensetzung der Nitrifikanten und Korrela-
tion mit dem Abbauverhalten.
Es wurden die Ammonium-oxidierenden Bakterien mit einem hierarchisch aufge-
bauten Gensondenset identifiziert, ebenso Nitrospira als Vertreter der Nitrit-Oxidie-





Chemische Behandlungsmethoden, wie z.B. unterschiedliche Oxidationsverfahren,
haben zum Ziel, refrakta¨re in biologisch verwertbare Substanzen und toxische in
nicht-toxische Stoffe umzuwandeln, um das Abwasser einer nachgeschalteten biolo-
gischen Reinigungsstufe zuga¨nglich zu machen. Eine Totaloxidation der Sto¨rsubstan-
zen in Abwa¨ssern ist aufgrund des hohen Verbrauchs an Oxidationsmitteln und Ener-
gie unwirtschaftlich. Deswegen hat eine chemische Vorbehandlung von Abwa¨ssern
das Ziel, die Oxidation nur so weit auszufu¨hren, dass eine weitergehende Behandlung
mit biologischen Methoden mo¨glich wird, was aus o¨konomischen Gesichtspunkten
einen entscheidenden Vorteil darstellt [3]. Abwa¨sser, bzw. deren Inhaltsstoffe, die
sich fu¨r ein solch kombiniert chemisch-biologisches Behandlungsverfahren eignen,
ko¨nnen in vier verschiedene Kategorien eingeteilt werden [3]:
· Refrakta¨re Wasserinhaltsstoffe: Makromoleku¨le werden durch Oxidation
in kleinere, biologisch verwertbare Substanzen gespalten. Weitere Substanzen,
meist anthropogenen Ursprungs wie z.B. Pestizide, werden ebenfalls durch
Oxidation in biologisch verwertbare Substanzen umgewandelt.
· Abwa¨sser mit einem hohen Anteil biologisch abbaubarer Stoffe: Ab-
wa¨sser mit geringen Konzentrationen an refrakta¨ren Substanzen, die nach bio-
logischem Abbau zur Entfernung dieser Restkonzentrationen oxidativ behan-
delt werden (polishing). Dabei sind niedrige Oxidationsmitteldosen mo¨glich.
Hierbei kann auch ein biologisch-chemisches Kreislaufverfahren eingesetzt wer-
den.
· Hemmende Inhaltsstoffe: Hemmende oder toxische Inhaltsstoffe ko¨nnen
die Aktivita¨t eines biologischen Systems verringern. Weiterhin ist ein solch
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belastetes biologisches System gegenu¨ber Sto¨reinflu¨ssen anfa¨lliger. Eine vor-
geschaltete Oxidation kann eine Entfernung bzw. Umwandlung dieser Stoffe
ermo¨glichen.
· Dead-end-Zwischenprodukte: Beim Abbau bestimmter Substanzen kann
es zur Akkumulierung von nicht weiter abbaubaren Zwischenprodukten, sog.
dead-end -Produkten, kommen. Ein biologisch-chemisches Kreislaufverfahren
kann hierbei eine Umwandlung dieser Zwischenprodukte in weiter biologisch
abbaubare Substanzen bewirken und somit zu einer Mineralisierung fu¨hren.
Die Wahl des Oxidationsmittels und damit des eingesetzten Oxidationsverfahrens
bestimmt dabei die entstehenden Zwischenprodukte, was fu¨r eine anschließende bio-
logische Reinigungsstufe ausschlaggebend ist. Weiterhin muss sichergestellt sein,
dass durch den chemischen Oxidationsschritt keine weiteren Verunreinigungen in
das Abwasser gelangen, so dass vermieden werden sollte, z.B. stickstoff- oder halo-
genhaltige Verbindungen zu verwenden [1]. Somit erweisen sich die Oxidationsmittel
O2, H2O2, O3 sowie OH-Radikale als besonders geeignet (s. Abschnitt 2.2).
2.2 Chemische Behandlungsverfahren
Chemische Oxidationsverfahren in der Abwasserbehandlung ko¨nnen in folgende Pro-
zesse eingeteilt werden:
· Nassoxidationsverfahren wie Nieder- und Hochdruckoxidation (Niederdruck-
oxidation bei T < 250 ◦C, p = 6 bis 60 bar: z.B. LoPrOx-Verfahren der Firma
Bayer [14], Hochdruckoxidation bei T > 250 ◦C und p = 60 bis 200 bar: z.B.
Firma Ciba [15, 16, 17, 18], sowie die Oxidation bei u¨berkritischen Bedingun-
gen (T > 374 ◦C, p > 221 bar) [19],
· physikalisch-chemische Verfahren wie die Oxidation mit Ozon oder Wasser-
stoffperoxid [20, 21, 22, 23, 24, 25], die elektrochemische anodische Oxidation
[26, 27] sowie die Bestrahlung mit Elektronen (electron beam) [28],
· kombinierte chemische Oxidationsverfahren wie der Einsatz von Ozon mit
Wasserstoffperoxid [29, 30, 31], Ultraschall [32] oder einem Katalysator [33],
weiterhin die Oxidation mit Fentons Reagenz [34, 35],
· photolytische bzw. photokatalytische Oxidationsverfahren, d.h. die Kombina-
tion von UV-Bestrahlung mit Ozon oder Wasserstoffperoxid [20, 34, 36], die
Photokatalyse mit Titandioxid oder die photochemisch beschleunigte Fenton-
Reaktion [37, 38, 39, 40].
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Nassoxidationsverfahren, die Sauerstoff bei hohem Druck und hoher Temperatur
als Oxidationsmittel verwenden, eignen sich speziell fu¨r einen Abwasserbereich, in
dem ma¨ßig hohe Abwasserstro¨me (ca. 1 bis 80 m3/h) mit sehr hohen Konzentratio-
nen an CSB (ca. 20 bis 300 g/L) auftreten. Zur Optimierung des Oxidationsprozesses
ist eine Aufkonzentrierung des Abwassers vorteilhaft, in den meisten Fa¨llen sogar
no¨tig, um den Prozess autotherm zu fahren [16], wodurch das Nassoxidationsver-
fahren durch den hohen Heizwert wirtschaftlich wird. Die Reaktionsbedingungen
erfordern jedoch hohe Anspru¨che an das Reaktormaterial, so dass hier hohe Kosten
bezu¨glich des Reaktorbaus als auch seiner Instandhaltung anfallen ko¨nnen. Wa¨re
durch ein optimiertes Oxidationsverfahren unter gema¨ßigten Reaktionsbedingungen
ein entsprechend guter Abbau der organischen Belastung mo¨glich, ko¨nnte auf einen
Aufkonzentrierungsschritt sowie aufwa¨ndige Reaktorkonstruktionen verzichtet wer-
den, was jedoch im Einzelfall (d.h. fu¨r jedes Abwasser) ermittelt werden muss. Fa¨llt
ein Abwasser bereits in entsprechend hohen Konzentrationen an, ist der Einsatz al-
ternativer Verfahren, wie der Oxidation mit Ozon oder Wasserstoffperoxid, meist
nicht mo¨glich, da diese aus wirtschaftlichen und praktischen Gru¨nden auf einen Ab-
wasserstrom bis ca. 3 m3/h und einen CSB-Konzentrationsbereich bis ca. 5 g/L
beschra¨nkt sind. Eine Verdu¨nnung des Abwassers ist nicht sinnvoll und teilweise
auch nicht erlaubt [16].
Die sta¨rkste Oxidationskraft der in Abschnitt 2.1 genannten Oxidationsmittel
besitzt das OH-Radikal (E0 = 1,90 - 2,80 V [41, 42]), welches prinzipiell mit allen
oben aufgefu¨hrten Prozessen in-situ erzeugt werden kann. Wird diese Erzeugung
bewusst durch die Wahl der Parameter versta¨rkt, spricht man auch von Advan-
ced Oxidation Processes, oder Aktivierten Oxidationsverfahren (AOP). Im folgen-
den soll kurz auf die Oxidationsprozesse Ozonung (O3, O3/UV), Peroxon-Verfahren
(O3/H2O2), UV/H2O2-Verfahren sowie die photochemisch beschleunigte Fenton-
Reaktion (Fe2+/H2O2/UV) eingegangen werden. Diese ko¨nnen bei gema¨ßigten Be-
dingungen durchgefu¨hrt werden und ko¨nnen so eine Alternative zu den Nassoxi-
dationsverfahren darstellen. Ebenso ko¨nnen damit physikalisch-chemische Prozesse
wie Membranverfahren oder Adsorptionsverfahren ersetzt werden. Membran- und
Adsorptionsverfahren bewirken keine Zersto¨rung der unerwu¨nschten Stoffe, sondern
nur eine Abtrennung oder U¨berfu¨hrung in eine andere Phase, womit das Problem der
Entsorgung verlagert wird [43, 44]. Weiterhin ko¨nnen Oxidationsprozesse als zusa¨tz-
licher Aufbereitungsschritt in der Abwasserbehandlung eingesetzt werden, wenn die
in Abschnitt 2.1 aufgefu¨hrten Kriterien fu¨r ein chemisch-biologisches Kombinations-
verfahren erfu¨llt sind und keine wirtschaftlichen Gru¨nde dagegen sprechen.
2.2.1 Ozonbasierte Oxidationsverfahren
Ozonung Die chemische Struktur von Ozon im Grundzustand kann mit den in
Abbildung 2.1 aufgefu¨hrten Resonanzstrukturen angegeben werden [45]. Das Re-























































Abbildung 2.1: Resonanzstrukturen von Ozon. Nach [45].
doxpotenzial von Ozon betra¨gt E0 = 2,07 V [42].
Ozon kann in wa¨ssriger Lo¨sung folgende Reaktionen eingehen [45, 46]:
· Elektronen-Transfer-Reaktionen, z.B.:




OH− + O3 −→ HO
−
2 + O2 (2.2)
· Ozon-Additions-Reaktionen, z.B. an Olefine (Criegee-Mechanismus)
Alkane und gesa¨ttigte Alkohole reagieren mit Ozon nur mit sehr niedrigen Re-
aktionsraten, ebenso Benzol, Pyren, Pyridin und Kohlehydrate. Substituenten an
Benzolringen wie Methyl- oder Methoxygruppen aktivieren den aromatischen Ring
fu¨r elektrophile Angriffe des Ozons [45, 46]. Ebenso reagiert Phenol bei hohen pH-
Werten, wo es hauptsa¨chlich als Phenolation vorliegt (pKs = 9,9), sehr schnell mit
Ozon u¨ber eine Elektronen-Transfer-Reaktion, so dass diese Reaktion als diffusions-
kontrolliert eingestuft werden kann. Als organische Oxidationsprodukte von Ozon-
reaktionen werden z.B. Glyoxylat, Maleinat, Oxalat, Acetat und Formiat gefunden
[45, 47, 48, 49]. Außer Formiat reagieren diese Stoffe nur sehr langsam mit Ozon,
so dass es zu einer Anreicherung dieser Komponenten im ozonten Wasser kommen
kann.
Die Zersetzung von Ozon in Wasser bewirkt die Bildung einer Vielzahl weiterer
Oxidationsmittel, wie z.B. die des OH-Radikals. Die Selbstzersetzung sowie die Bil-
dung von OH-Radikalen wird durch die Anwesenheit von Hydroxid-Ionen beschleu-
nigt, so dass bei ho¨heren pH-Werten die Reaktionsmechanismen dieser sekunda¨ren
Oxidationsmittel u¨berwiegen ko¨nnen. In Abbildung 2.2 ist die Zersetzung des Ozons
in wa¨ssriger Lo¨sung dargestellt, die zu einer Radikal-Kettenreaktion fu¨hren kann.




















Abbildung 2.2: Reaktionen von Ozon in wa¨ssriger Lo¨sung in Anwesenheit von Was-
serinhaltsstoffen, die u¨ber Elektronen-Transfer-Reaktionen oder direkter Reaktion
mit Ozon reagieren. M = Wasserinhaltsstoff, R·, ROO· = Radikale als Radikalket-
tenbeschleuniger, Sc = Produkte aus Reaktionen mit Radikalfa¨ngern (scavenger).
Nach [45].
Das im Ozonzerfallsprozess gebildete Wasserstoffperoxid stellt eine Art Reservoir
fu¨r die dissoziierte Form HO−2 dar, welches schnell mit Ozon unter Bildung von O
−
3 ·
und HO2· reagiert (s. Gleichung 2.1). Das schwache Sa¨ure/Base-Paar O
−
2 ·/HO2·
u¨bertra¨gt ein Elektron auf O3, wobei zusa¨tzlich O
−
3 · entsteht, welches als schwa-
ches Oxidationsmittel angesehen wird. Dieses bildet jedoch OH-Radikale, welche in
der Lage sind, eine Vielzahl von Substanzen zu oxidieren. Die Radikalkette wird
dadurch geschlossen, dass OH-Radikale mit Ozon wiederum HO2· bilden. Am Bei-
spiel des Herbizids Atrazin la¨sst sich zeigen, wie der Radikalkettenmechanismus die
Oxidationswirkung gegenu¨ber der reinen Ozonreaktion verbessert. So liegt die Re-
aktionskonstante des Atrazins mit HO· bei k = 2,1 · 109 M−1s−1, mit Ozon bei nur
k = 5,6 M−1s−1 [50].
Die Anwesenheit von Wasserinhaltsstoffen kann zu verschiedenen Reaktionen
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mit den Zwischenprodukten der Radikalkette fu¨hren. Neben der oben beschriebe-
nen direkten Reaktion des molekularen Ozons mit den Wasserinhaltsstoffen ko¨nnen
diese mit OH-Radikalen Peroxylradikale bilden (ROO·), wobei im weiteren wiederum
O−2 ·/HO2· entsteht, was die Radikalkettenreaktion fo¨rdert (s. auch Abschnitt 2.2.2).
Demgegenu¨ber ko¨nnen bestimmte Wasserinhaltsstoffe wie HCO−3 /CO
2−
3 oder be-
stimmte Alkane, Alkylalkohole oder Alkylcarboxylsa¨uren OH-Radikale abfangen,
ohne dabei Zwischenprodukte der Radikalkette zu bilden. Diese Stoffe werden auch
als scavenger bezeichnet.
Ozonung kombiniert mit H2O2 oder UV-Strahlung Um die Ausbeute an
OH-Radikalen bei der Ozonung zu erho¨hen, ist eine Erho¨hung des pH-Wertes sinn-
voll, wie oben beschrieben. Eine Zugabe von Wasserstoffperoxid oder die Bestrah-
lung mit UV-Licht bewirkt ebenfalls, dass vermehrt OH-Radikale gebildet werden.
Im Falle von H2O2 ist dies anhand von Abbildung 2.2 gut zu erkennen. Die Schlu¨ssel-







−→ HO2 · + O
−
3 · (2.3)
Wird UV-Strahlung zusa¨tzlich zur Ozonung eingesetzt, wird O3 nach Gleichung
2.4 zu H2O2 umgesetzt, wobei durch Photolyse von O3 Sauerstoff sowie ein angereg-
tes O-Atom entsteht, welches in wa¨ssriger Lo¨sung zu H2O2 reagiert.
O3
UV
−→ O2 + O(
1D)
H2O
−→ H2O2 + O2 (2.4)
Ozon besitzt im UV-Bereich einen relativ hohen Absorptionskoeffizienten (²254nm
= 3150 M−1 cm−1 [45]), was einen Vorteil gegenu¨ber dem UV/H2O2-Verfahren
darstellt (s. Abschnitt 2.2.2). Das durch die Photolyse des Ozons und Addition von
Wasser entstandene H2O2 reagiert entsprechend Gleichung 2.3 und bewirkt somit die
Aufrechterhaltung des Radikalkettenmechanismus. Das im Oxidationsprozess eines
Abwassers optimale Verha¨ltnis von Ozon zu Wasserstoffperoxid muss in den meisten
Fa¨llen emprisch bestimmt werden, da dies von der Zusammensetzung des Abwassers
abha¨ngt [45]. Wird beim O3/UV-Verfahren der pH-Wert zu niedrig oder die UV-
Intensita¨t zu hoch gewa¨hlt, kann eine Anreicherung von H2O2 auftreten, da dieses
dann schneller gebildet wird, als es mit Ozon abreagiert. Nachteil von Ozon ist seine
geringe Lo¨slichkeit in Wasser und damit verbunden das Problem des Massetransfers
beim Gas/Flu¨ssigkeit-U¨bergang.
2.2. CHEMISCHE BEHANDLUNGSVERFAHREN 11
Die gebildeten OH-Radikale reagieren sehr schnell und unselektiv mit einer Viel-
zahl von Abwasserinhaltsstoffen, insbesondere mit organischen Substanzen mittlerer
und ho¨herer Moleku¨lmassen, deren Reaktionsraten als diffusionskontrolliert bezeich-
net werden ko¨nnen [46]. Kleinere Moleku¨le mit einem ho¨heren Oxidationsgrad wie
Acetat und Oxalat besitzen dagegen etwas niedrigere Reaktionsraten. Halogenierte
Substanzen besitzen zum Teil sehr geringe Reaktionsraten mit OH-Radikalen. Als
Radikalfa¨nger wirkt z.B. Carbonat, so dass bei steigendem pH-Wert dieser Effekt
zunimmt. Die Reaktionen des OH-Radikals mit organischen Stoffen lassen sich in
folgende Klassen einteilen [42]:
· Wasserstoffabstraktion:
HO · + RH2 −→ ·RH + H2O (2.5)
· Elektrophile Substitution (z.B. Dehalogenierung chlorierter Phenole):
HO · + PhX −→ HOPhX · −→ OPh · + HX (2.6)
· Elektronen-Transfer:
HO · + RX −→ RX ·+ + OH− (2.7)
Das entstandene RH-Radikal (·RH) in Gleichung 2.5 reagiert mit gelo¨stem Sauerstoff
weiter zu RHO2· (s. Gleichung 2.8), welches weitere Reaktionsschritte initiiert, die
zum Abbau der organischen Stoffe beitragen [42]:
·RH + O2 −→ RHO2· (2.8)
2.2.2 UV-basierte Oxidationsverfahren
UV/H2O2-Verfahren Die Photolyse des Wasserstoffperoxids fu¨hrt zur Spaltung
des Moleku¨ls und in Summe zur Bildung zweier OH-Radikale (s. Gleichung 2.9).
H2O2
UV
−→ 2 HO· (2.9)
Vorteil dieses Verfahrens zur OH-Radikalproduktion ist die hohe Lo¨slichkeit
des Wasserstoffperoxids in Wasser sowie seine einfache Dosiermo¨glichkeit. Demge-
genu¨ber steht jedoch der geringe molare Absorptionskoeffizient des H2O2 bei einer
Wellenla¨nge von λ = 254 nm von ²254nm = 18, 6 M
−1 cm−1 [51]. Eine Erho¨hung
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der H2O2-Konzentration wu¨rde zwar eine Verbesserung der OH-Radikal Produktion
bewirken, jedoch sind dabei scavenger -Reaktionen des H2O2 mo¨glich (s. Gleichun-
gen 2.10 und 2.11). Diese ko¨nnen die Oxidationswirkung des Prozesses erniedrigen
[42, 52], weshalb die optimale H2O2-Konzentration fu¨r jeden Oxidationsprozess an-
gepasst werden sollte.
2 HO · −→ H2O2 (2.10)
H2O2 + HO · −→ H2O + HO2· (2.11)
Das Hydroperoxylradikal HO2· ist ein schwa¨cheres Oxidationsmittel als das OH-
Radikal und kann nicht wie bei ozonbasierten Prozessen zur Aufrechterhaltung des
Radikalkettenmechanismus dienen (s. Abbildung 2.2). Entha¨lt das zu behandelnde
Abwasser eine hohe Eigenabsorption bei λ = 254 nm, so spricht man vom inner fil-
ter effect, der die Effektivita¨t des UV/H2O2-Verfahrens deutlich herabsetzt. Die Be-
strahlung bei Wellenla¨ngen im Bereich von λ = 210 - 240 nm kann die OH-Radikal-
Bildung verbessern, da hier H2O2 einen ho¨heren molaren Extinktionskoeffizienten
besitzt [42]. Ein wichtiger Faktor beim UV/H2O2-Verfahren ist die Sauerstoffsa¨tti-
gung im Wasser, da sonst die Bildung von RHO2· ausbleibt (s. Gleichung 2.8) und
Polymerisationsreaktionen auftreten ko¨nnen [42]. Die Effektivita¨t des UV/H2O2-
Verfahrens kann bei hohen pH-Werten und Anwesenheit von Carbonat deutlicher
verringert sein als z.B. bei der Ozonung, da dort der scavenging-Effekt von Carbonat
durch die versta¨rkte OH-Radikalbildung ausgeglichen werden kann (s. 2.2.1) [44].
Photo-Fenton Reaktion Die Grundlage der photochemisch beschleunigten Fen-
ton-Reaktion ist das Fenton-Reagenz (Fe2+/H2O2), welches in wa¨ssriger Lo¨sung die
Bildung von OH-Radikalen bewirkt (s. Gleichung 2.12 [53, 54, 52]).
Fe2+ + H2O2 −→ Fe
3+ + OH− + HO· (2.12)
Der Einsatz von UV-Strahlung bewirkt nach Gleichung 2.13 die Regenerierung von
Fe2+, was erlaubt, die eingesetzte Menge an Fe2+ im Fenton-Prozess zu erniedrigen:
Fe3+ + H2O
UV
−→ Fe2+ + H+ + HO· (2.13)
Gleichung 2.12 ist eine Vereinfachung des wahren Reaktionsmechanismus, da bei der
Erzeugung der OH-Radikale vermutlich hydratisierte Fe4+-Ionen eine wichtige Rolle
spielen [54]. Die Regeneration des Fe2+ kann nicht nur durch UV-Licht, sondern auch
durch Licht im sichtbaren Wellenla¨ngenbereich erfolgen [54], was den Einsatz des
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Fenton-Prozesses auch bei solarer Bestrahlung attraktiv macht [39, 53, 55]. Nachtei-
lig kann sich auswirken, dass das Optimum der Fenton-Reaktion bei einem pH-Wert
von 3 liegt, wodurch ggf. sowohl vor der Oxidation als auch fu¨r ein nachfolgendes
biologisches Verfahren eine pH-Wert Einstellung vorgenommen werden muss.
2.2.3 Anwendung chemisch-biologischer Abwasser-
behandlung
Die undefinierte Zusammensetzung vieler Abwa¨sser la¨sst eine detaillierte Analyse
u¨ber den Abbau der organischen Belastung selten zu. Dies ist nur dann mo¨glich,
wenn eine Substanz die Hauptkomponente darstellt. Hierfu¨r werden viele Untersu-
chungen mit Modellabwa¨ssern durchgefu¨hrt, um das Verhalten dieser vorherrschen-
den Substanz bei verschiedenen Oxidationsverfahren zu untersuchen. Dabei muss
jedoch beachtet werden, dass auch die Matrixeffekte im Realabwasser bei der U¨ber-
tragung der Versuchsergebnisse beru¨cksichtigt werden mu¨ssen, wie zum Beispiel der
sto¨rende Einfluss von Carbonat bei der Anwendung von AOP [44]. In den meisten
Fa¨llen ist bei der Behandlung realer Abwasserstro¨me die Messung verschiedener
Summenparameter wie CSB, DOC, SAK oder BSB als Orientierung sinnvoll [56].
Weiterhin kann die Bildung von toxischen Zwischen- oder Endprodukten mit Hilfe
biologischer Testverfahren wie Toxizita¨tstests quantifiziert werden.
2.2.3.1 Anwendung im Bereich industrieller Abwa¨sser
Die Anwendung von Ozon ist besonders fu¨r gefa¨rbte Abwa¨sser erfolgreich, die z.B.
in Fa¨rbereien und der Textilindustrie anfallen [44, 49, 57, 58]. Weiterhin gibt es
Untersuchungen zur Behandlung von Gerbereiabwa¨ssern [59], Papier- und Zellstoff-
abwa¨ssern [23, 60, 61, 62], Abwa¨ssern aus der Melasseverarbeitung [63], der Behand-
lung von Oliven [64] und O¨lschiefer [65], pharmazeutischen Abwa¨sser [29] sowie von
speziellen Substanzen wie z.B. Chlor- und Nitroaromaten [66], Dioxan [30], Pyridi-
nen [47], Paracetamol [67], Phenol [68] oder Dichlorbuten [69]. Eine Kopplung von
O3/UV-Oxidation und Ionenaustauschverfahren wurde erfolgreich zur Behandlung
von Cyanid im Abwasser angewendet, indem das bei der Oxidation entstandene
Cyanat durch Ionenaustausch ohne Entstehung gefa¨hrlicher Cyan-Gase aus dem
Abwasser entfernt wurde [70]. Eine U¨bersicht zur kombiniert chemisch-biologischen
Abwasserbehandlung wird z.B. in [1, 3, 56] gegeben, und fu¨r die industrielle Anwen-
dung von Ozon in [71, 72].
2.2.3.2 Beobachtungen und Ergebnisse
Die Ergebnisse, die bei vergleichenden Untersuchungen verschiedener aktivierter
Oxidationsverfahren erzielt wurden, zeigten, dass bedingt durch die individuellen
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Eigenschaften der Abwa¨sser jeweils eine gezielte Anpassung des Oxidationsprozes-
ses erfolgen musste. Bei der Behandlung von Dichlorbuten zeigte sich zum Beispiel,
dass die Ozonung bei niedrigen pH-Werten, wo die direkte Reaktion des Ozons
bevorzugt war, bessere Abbauergebnisse lieferte als bei Bedingungen, die den OH-
Radikalkettenmechanismus fo¨rderten [69]. Demgegenu¨ber zeigte die Ozonung eines
Fa¨rbebad-Abwasser [44], dass hohe pH-Werte eine Verbesserung des Abbaus be-
wirkten, wobei dabei der scavenging-Effekt durch erho¨hte Carbonatkonzentrationen
beru¨cksichtigt werden musste. Mit Hilfe von UV/H2O2-Oxidation wurden beim sel-
ben Abwasser ebenfalls gute Abbauleistungen erzielt. Dass diese Ergebnisse jedoch
nicht unbedingt auf andere Fa¨rberei-Abwa¨sser u¨bertragbar sind, zeigte sich bei [43],
wo das UV/H2O2-Verfahren weniger effizient war als die Behandlung mit O3/UV
oder Photo-Fenton.
Es kann festgestellt werden, dass ha¨ufig diejenigen Verfahren die ho¨chsten Ab-
bauraten ergaben, in denen OH-Radikale effektiv gebildet wurden, d.h. durch Ozo-
nung bei ho¨heren pH-Werten [29, 63, 68], der Kombination O3/H2O2 [29, 30, 31]
oder der (Photo-) Fenton-Reaktion [35, 40, 53, 68, 73]. Dagegen waren UV/H2O2-
Verfahren meist aufgrund des inner filter effects der Realabwa¨sser (s. 2.2.2) in ihrer
Anwendung begrenzt. Das O3/UV-Verfahren zeigte nur selten eine deutliche Ver-
besserung des Prozesses im Vergleich zur reinen Ozonung, meist war der zusa¨tzliche
Einsatz der UV-Strahlung nicht gerechtfertigt [68]. In [36] wurde gezeigt, dass nach
O3/UV-Behandlung eines Textilabwassers eine vollsta¨ndige Inhibierung des biologi-
schen Abbaus erfolgte, wohingegen bei der reinen Ozonung eine Verbesserung der
biologischen Abbaubarkeit auftrat. Dieser Effekt konnte nicht durch Entstehung to-
xischer Substanzen erkla¨rt werden. Dies zeigt die Notwendigkeit an, den chemischen
Schritt nicht fu¨r sich alleine, sondern nur in Verbindung mit dem nachfolgenden bio-
logischen Abbau zu betrachten. Dies spielt versta¨rkt dort eine Rolle, wo im kontinu-
ierlichen Betrieb oder im Kreislaufverfahren die beiden Prozesse direkt miteinander
gekoppelt werden [47, 57, 60, 61, 74], da nicht nur toxische Stoffe den biologischen
Abbau sto¨ren ko¨nnen, sondern auch Parameter wie der pH-Wert oder die Sauer-
stoffversorgung einen großen Einfluss haben [48]. Demgegenu¨ber kann aber auch
die biologische Stufe Oxidationszwischenprodukte entfernen, die die Effektivita¨t des
chemischen Oxidationsprozesses herabsetzen wu¨rden [48]. Fu¨r diese Kreislaufver-
fahren werden meist biologische Sa¨ulenreaktoren mit einem Festbett verwendet, in
dem die Mikroorganismen in Biofilmen angesiedelt sind (s. auch Abschnitte 2.3.1
und 2.3.2).
Eine Bewertung der Oxidationsverfahren kann z.B. u¨ber die Angabe des Oxida-
tionsmittelbedarfs pro entferntem CSB oder DOC erfolgen (Summe (Ox.-mittel)/
∆CSB in g/g, s. Abschnitt 2.2.5) [74] oder mit Hilfe des EE/O-Wertes (electrical
energy required per order of pollutant removal in 1 m3 wastewater), der den Ener-
giebedarf beru¨cksichtigt [44].
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2.2.4 Abwa¨sser aus der Produktion optischer Aufheller
In dieser Arbeit wurden unter anderem Abwa¨sser aus der Produktion der Vorla¨ufer-
substanz der optischen Aufheller Dinitrostilbendisulfonsa¨ure (DNS) sowie aus der
Produktion der optischen Aufheller Tinopal UP und Tinopal DMS untersucht. Op-
tische Aufheller werden sowohl in der Textil- und Papierindustrie als auch in Wasch-
mitteln verwendet [75, 76, 77]. Deswegen sind sie in vielen industriellen und kom-
munalen Abwa¨ssern vorhanden. Die Synthese erfolgt u¨ber eine Oxidation von 4-
Nitrotoluol-2-Sulfonsa¨ure zu 4,4-Dinitrostilben-2,2-disulfonsa¨ure (DNS), welche zu
4,4-Diaminostilben-2,2-Disulfonsa¨ure (DAS) reduziert wird. Danach reagiert Cyanur-
chlorid mit den Aminogruppen. Weitere Reaktionen mit Anilin, Morpholin oder
Diethanolamin fu¨hren zum fertigen Produkt [78].
Optische Aufheller auf Stilben-Basis existieren in wa¨ssriger Lo¨sung in zwei isome-
ren Strukturen, dem (E-)- und dem (Z-) Isomer, wobei letzteres das nicht-fluores-
zierende Isomer darstellt. Thermische Isomerisierung kann hierbei vernachla¨ssigt
werden im Gegensatz zur Photoisomerisierung, die in der Umwelt eine große Rolle
spielt [79, 80, 81]. Optische Aufheller absorbieren Licht im UV-Bereich und emittie-
ren Licht im Bereich von λ = 400 bis 480 nm. Sie unterliegen nur einem geringen
biologischen Abbau, so dass sie Kla¨ranlagen passieren und in die Umwelt gelangen
ko¨nnen. Ein Teil kann jedoch durch Adsorption an Biomasse mit ihr aus dem Abwas-
ser entfernt werden [82, 83]. Toxische Effekte wurden bei optischen Aufhellern bis-
her nicht festgestellt [76, 82]. In der Umwelt, insbesondere in Oberfla¨chengewa¨ssern,
ist ein Großteil des Abbaus der optischen Aufheller photochemischen Reaktionen
zuzuschreiben, v.a. der Spaltung der Ethylen-Bindung, wobei durch Addition von
Sauerstoff oder Hydroxylionen Aldehyde und Alkohole und im weiteren Carboxyle
als Reaktionsprodukte entstehen ko¨nnen [84, 85]. Im Gegensatz zur vernachla¨ssigba-
ren biologischen Abbaubarkeit der optischen Aufheller sind die Reaktionsprodukte
besser biologisch abbaubar [86]. Jedoch zeigte die oxidative Behandlung von Tino-
pal DMS in einer TiO2-Suspension keine derartige Verbesserung [87]. Die oxidative
Behandlung von Tinopal UP und Tinopal DMS durch Ozon und OH-Radikale fu¨hrt
zur Bildung von Cyanursa¨ure, Ammelin, Ammelid und Melamin [88].
Die in dieser Arbeit verwendeten Abwa¨sser werden bei der Ciba Spezialita¨tenche-
mie, Grenzach, mit Hilfe des Hochdruckoxidationverfahrens behandelt (s. Abschnitt
2.2), bevor sie in eine betriebsinterne Kla¨ranlage geleitet werden.
2.2.5 Reaktoren fu¨r die chemische Oxidation
Zur Ozonung im halbtechnischen Maßstab werden hauptsa¨chlich Blasensa¨ulen oder
Ru¨hrreaktoren verwendet. Der Stoffu¨bergang, d.h. der Ozoneintrag in das Wasser, ist
dabei bei Ru¨hrreaktoren wesentlich ho¨her. Der Stoffu¨bergangskoeffizient fu¨r Ozon
(kLa-Wert) liegt fu¨r diese Reaktoren im Bereich von 0,8 bis 13 h
−1 [89]. Injekti-
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Tabelle 2.1: Charakteristische Kenndaten fu¨r den Betrieb von Ozonreaktoren.
Parameter Einheit Beschreibung
Ozondosis mgL−1s−1 ins Abwasservolumen eingebrachte Ozon-
masse pro Zeit
spez. Ozondosis g/g Ozondosis u¨ber die gesamte Reaktions-
zeit in Bezug auf die Konzentration
des Abwassers (z.B. DOC- oder CSB-
Konzentration)
Ozoneintragseffizienz % Verha¨ltnis von abreagiertem Ozon zur Ge-
samteintragsmasse an Ozon
Ozonausbeutekoeffizient g/g beno¨tigte Ozonmasse pro Einheit von ent-
ferntem DOC oder CSB
onsdu¨sen mit erho¨htem Gasdruck ko¨nnen den Eintrag von Ozon ins Wasser weiter
verbessern. Der kLa-Wert setzt sich zusammen aus dem Massetransferkoeffizient
auf der Seite der Flu¨ssigkeit kL (U¨bergang gas-flu¨ssig, Index L = liquid) und der
volumenbezogenen Grenzfla¨che a (a = A/V). Da diese Grenzfla¨che nur schwer zu
bestimmen ist, wird der kLa-Wert als ein zusammengefasster Parameter gemessen
(s. auch Abschnitt 3.2.2). Weitere Kenndaten fu¨r die Charakterisierung von Ozon-
reaktoren sind in Tabelle 2.1 aufgefu¨hrt.
Bei der industriellen Anwendung, wo mit hohen Gasvolumenstro¨men gearbei-
tet werden muss, werden Injektionsdu¨sen verwendet, die hohe Stoffu¨bergangsraten
erzielen ko¨nnen [89]. Zur Vermeidung der Schaumbildung ko¨nnen auch Reaktoren
verwendet werden, die Ozon u¨ber Gasdiffusoren (z.B. Membranen, Keramik) in das
Wasser einbringen [90]. Ihr Einsatz im Abwasser kann jedoch problematisch sein, da
die Poren verstopfen ko¨nnen [89].
Fu¨r Bestrahlungsversuche mit UV-Licht ko¨nnen einfache UV-Lampen mit einem
Hu¨llrohr aus Quarzglas in das Abwasser eingetaucht werden. Bei stark absorbieren-
den Abwa¨ssern (inner filter effect, s. Abschnitt 2.2.2) sollten aber Reaktoren kon-
struiert werden, die eine Bestrahlung geringer Schichtdicken ermo¨glichen, um insbe-
sondere bei Einsatz von Wasserstoffperoxid eine verbesserte OH-Radikal Produktion
zu erreichen. Spezielle Bestrahlungsreaktoren werden fu¨r das UV/H2O2-Verfahren
[91], das Photo-Fenton-Verfahren [53, 91] wie auch fu¨r die heterogene Photokatalyse
mit Titandioxid [39, 53, 92] eingesetzt. Die Nutzung solarer Strahlung ist insbeson-
dere fu¨r sonnenreiche Gebiete interessant.
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2.3 Biologische Behandlungsverfahren
Die technische Nutzung biologischer Prozesse zur Abwasserbehandlung ist kosten-
gu¨nstig und umweltfreundlich. Dabei wird das Stoffwechselpotenzial von Mikroorga-
nismen in einem technischen System genutzt, welches zeitlich und ra¨umlich begrenzt
ist [5]. Durch die geeignete Wahl der Betriebsparameter wird erzielt, dass in der
Natur langsam ablaufende Prozesse innerhalb relativ kurzer Zeit ablaufen und es
ko¨nnen sich Mikroorganismen im System etablieren, die niedrige Vermehrungsraten
aufweisen.
2.3.1 Reaktoren fu¨r die biologische Abwasserbehandlung
Der sowohl fu¨r kommunales wie auch fu¨r industrielles Abwasser am ha¨ufigsten einge-
setzte Prozess ist das Belebungsverfahren [93, 94]. Unter aeroben Bedingungen wird
hier ein Großteil der biologisch verwertbaren Substanzen verstoffwechselt, d.h. mine-
ralisiert, in Biomasse umgewandelt oder zum Energiestoffwechsel verwendet. Neben
der Elimination organischer Verbindungen sind Umsa¨tze von Stickstoff-, Phosphor-
und Schwefel-Verbindungen weitere wichtige Prozesse (s. auch 2.6.4). Zusa¨tzlich
ko¨nnen zum Belebungsbecken anoxisch betriebene Becken zugeschaltet sein, die
Umsa¨tze unter sauerstoﬄimitierten Bedingungen mit Nitrit/Nitrat als Elektronen-
akzeptor ermo¨glichen. Zur Verbesserung der einzelnen Eliminationsprozesse ko¨nnen
je nach Abwassercharakteristik mehrere verschiedene Prozesse hintereinander oder





vorhanden) sind besonders fu¨r die Phosphatelimination wichtig, wo auch sehr nied-
rige Konzentrationen an Sauerstoff und Nitrit/Nitrat sto¨rend wirken ko¨nnen [93].
Weiterhin sind anaerobe Prozesse fu¨r den Abbau vieler Stoffe wichtig, wie z.B. Cellu-
lose, aber auch Proteine, Kohlehydrate und Fette, die in komplexen Abbauvorga¨ngen
durch extrazellula¨re Enzyme zuerst hydrolysiert und anschließend vergoren werden.
Als Ga¨rungsprodukte (Fermentationsprodukte) entstehen z.B. Methan, Kohlenstoff-
dioxid, Wasserstoff, Alkohole und organische Sa¨uren [5, 95]. Ebenso sind chlorierte
Kohlenwasserstoffe, chlorierte Phenole, Aromaten und verschiedene Xenobiotika an-
aerob metabolisierbar [96, 97]. Anaerobe Prozesse haben den Vorteil, dass Methan
als Biogas gewonnen werden kann, der Energieverbrauch niedrig ist (keine Begasung
no¨tig) sowie wenig U¨berschussschlamm gebildet wird [5].
Speziell fu¨r den Bereich der Industrieabwasserbehandlung existieren viele weitere
Variationen von Bioreaktoren. Dabei werden ha¨ufig nicht suspendierte Mikroorga-
nismen, wie im Belebungsverfahren und anderen Ru¨hrreaktoren der Fall, sondern
auf Aufwuchsfla¨chen immobilisierte Mikroorganismen eingesetzt (Biofilme). Ein ein-
faches Beispiel stellt der Tropfko¨rper dar, der auch in der kommunalen Abwasser-
behandlung eingesetzt wird, bei dem mit Hilfe eines Drehsprengers das Abwasser
auf das Tropfko¨rper-Fu¨llmaterial aufgespru¨ht wird [5]. Innerhalb eines Tropfko¨rpers
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ko¨nnen sich mehrere Zonen mit unterschiedlichen Na¨hrstoffbedingungen ausbilden,
so dass viele verschiedene Stoffwechselvorga¨nge ablaufen ko¨nnen. Fu¨r die Behand-
lung ho¨her belasteter Abwa¨sser werden Turmtropfko¨rper eingesetzt [98]. Weitere
Festbettreaktoren sind Tauchfilter und Fließbettreaktoren [93, 99]. Als weiterent-
wickeltes Suspensionsverfahren werden sog. airlift-Reaktoren eingesetzt [93].
Eine Optimierung von Biofilmreaktoren kann durch Art des Aufwuchsmaterials
erreicht werden, z.B. durch Einsatz von Aktivkohle, welches als Katalysator zur
Zersetzung toxischer Peroxide dienen kann [100] oder die Adsorption bestimmter
Stoffe ermo¨glicht, die anschließend biologisch abgebaut werden ko¨nnen [101]. Ebenso
ko¨nnen gasdurchla¨ssige Kunststoffschla¨uche als Aufwuchsmaterial dienen, die eine
verbesserte Versorgung der Mikroorganismen mit Sauerstoff ermo¨glichen [102].
2.3.2 Biologische Abbauvorga¨nge
Grundsa¨tzlich bestehen vielfa¨ltige Mo¨glichkeiten, wie organische Substanzen bio-
logisch abgebaut oder verwertet werden ko¨nnen. Neben den Einflussfaktoren wie
Na¨hrstoff- und Sauerstoffversorgung, pH-Wert und Temperatur spielen insbesonde-
re Vorga¨nge zwischen den einzelnen Vertretern der Mikroorganismen sowie die Art
und Zusammensetzung der organischen Substanzen eine wichtige Rolle:
· Cometabolismus Wenn eine Population eine Substanz gleichzeitig mit dem
eigentlichen Substrat abbaut, ohne daraus selbst direkten Nutzen zu ziehen,
wird dies als Cometabolismus bezeichnet. Viele Xenobiotika ko¨nnen so zumin-
dest teilweise abgebaut werden und so als Substrat fu¨r andere Populationen
dienen, die diese Zwischenprodukte weiter nutzen ko¨nnen [96, 103].
· Kommensalismus Ausgehend vom Cometabolismus wird als Kommen-
salismus bezeichnet, wenn eine Population von der Stoffwechselleistung einer
anderen profitiert, letztere davon aber weder einen Nutzen noch negative Aus-
wirkungen erfa¨hrt [103].
· Synergismus Hierbei profitieren zwei (oder mehr) Populationen (Consor-
tien) von der jeweiligen Stoffwechselleistung der anderen. Dies ist auch der
Fall, wenn beispielsweise eine Population A das Stoffwechselprodukt einer Po-
pulation B, welches bei Anreicherung im System inhibierend fu¨r Population B
wa¨re, weiter verstoffwechselt [103].
Im Falle der Nitrifikation wurde z.B. beobachtet, dass diese einen cometabolischen
Abbau refrakta¨rer Stoffe bewirkt oder Cosubstrate fu¨r heterotrophe Mikroorganis-
men liefern kann, was eine Verbesserung des Gesamtabbaus mit sich bringt [101].
Das Zusammenspiel von Bakterien ist insbesondere in Biofilmen ausgepra¨gt, was
in den in Abschnitt 2.3.1 beschriebenen Festbettreaktoren ausgenu¨tzt werden kann.
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Weiterhin bietet die Ansiedelung in Biofilmen fu¨r die Mikroorganismen folgende
Vorteile [104]:
· Verbesserung der Na¨hrstoffverfu¨gbarkeit durch die Adsorption von Na¨hrstof-
fen an die Biofilmmatrix, die hauptsa¨chlich aus extrazellula¨ren polymeren Sub-
stanzen (Polysaccharide, Proteine, Glyco- und Lipoproteine) und Wasser be-
steht.
· Schaffung o¨kologischer Nischen und Ansiedelung von Spezialisten.
· Schutz vor Sto¨reinflu¨ssen wie pH-Wert, Salzbelastung oder toxische Stoffe
[102].
Ebenso spielt die Bioverfu¨gbarkeit der Substanzen eine wichtige Rolle. Darunter
sind die spezifischen Eigenschaften eines Stoffes hinsichtlich seiner prinzipiellen Ver-
wertbarkeit durch Mikroorganismen zu verstehen, d.h. wie die Mikroorganismen
Zugang zum verwertbaren Substrat haben [96]. Dabei sind Wasserlo¨slichkeit, Mem-
branga¨ngigkeit und Adsorptionsverhalten der Stoffe von großer Bedeutung, weiter-
hin die Fa¨higkeit von Mikroorganismen, nicht-membranga¨ngige Stoffe extrazellula¨r
in kleinere, membranga¨ngige Stoffe umzusetzen oder durch synergistische Effekte
einen Abbau der Substanz zu erreichen. Ebenso kann beobachtet werden, dass sich
Mikroorganismen einem Substrat anpassen ko¨nnen, d.h. sie entwickeln die Fa¨higkeit,
ein Substrat zu verwerten oder sie stellen ihren Stoffwechsel auf das neue Substrat
um, indem die entsprechenden Enzyme induziert werden. Dies wird auch als Akkli-
matisation oder Adaptation bezeichnet (s. Abschnitt 2.4.1). Ebenso kann es in der
Adaptationsphase zur Selektion von Spezialisten kommen.
2.4 Biologische Bewertungsmethoden in der Ab-
wasserbehandlung
Um die Effektivita¨t einer chemischen Vorbehandlung eines Abwassers zu beurteilen,
ist nicht nur die Messung der chemisch-physikalischen Parameter wichtig, sondern
auch die Beurteilung der Auswirkungen auf ein biologisches System. Neben den
in Abschnitt 2.4.4 behandelten Toxizia¨tstests sind die biologischen Abbautests das
wichtigste Beurteilungskriterium. Toxizita¨ts- und Abbautests sind nicht immer klar
voneinander abzugrenzen. Bei Abbautests kann zwar auch auf toxische Wirkungen
des Abwassers geschlossen werden, bei nicht-toxischen Proben kann aber nicht au-
tomatisch eine gute biologische Abbaubarkeit angenommen werden.
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2.4.1 Statische Abbautests
Der klassische biologische Abbautest ist der Biochemische Sauerstoffbedarf (BSB),
der u¨ber einen Zeitraum von 5 Tagen (BSB5) gemessen wird [4, 5]. Dieser kann z.B.
nach der Verdu¨nnungsmethode gemessen werden (DIN 38409 H51). Hierbei wird
das Abwasser in verschiedenen Verdu¨nnungsstufen mit einem Inokulum inkubiert,
und es wird der Sauerstoffverbrauch u¨ber die Verdu¨nnungsstufe aufgetragen. Bei
Abweichungen von der Linearita¨t kann auf die Anwesenheit hemmender Substanzen
geschlossen werden. Zu beachten ist dabei, dass der BSB bei dieser Methode unter-
halb der Lo¨slichkeitskonzentration des Sauerstoffs liegt (bei 20 ◦C ca. 9 mg/L), was
die richtige Wahl der Verdu¨nnungsstufen bei unbekannten Proben erschwert. Zur
Vermeidung der Sauerstoﬄimitierung kann mit Respirometern gearbeitet werden,
die in einem Sapromat angeordnet sein ko¨nnen. Verbrauchter Sauerstoff wird dabei
mit Hilfe von Elektrolysezellen nachgeliefert, so dass u¨ber la¨ngere Zeitra¨ume auch
hohe Sauerstoffverbrauchskurven aufgenommen werden ko¨nnen. Wichtige Faktoren
bei diesen Messungen sind die Herkunft und das Alter des verwendeten Bakterien-
inokulums, die Konzentration verschiedener Na¨hrsalze, die Testbedingungen und die
Testdauer [105, 106]. Letztere kann zwischen 5 und 28 Tagen betragen, aber auch
beliebig verla¨ngert werden.
Eine typische Wachstumskurve im statischen Abbautest (auch: batch-Versuch)
kann in vier verschiedene Phasen eingeteilt werden: Adaptationsphase, exponenti-
elle Wachstumsphase, stationa¨re Phase (Plateauphase) und Absterbephase [107].
Die Dauer und der Verlauf insbesondere der beiden erst genannten kann sich bei
unterschiedlichen Animpfkulturen (meist Belebtschlamm aus kommunalen oder in-
dustriellen Kla¨ranlagen) deutlich unterscheiden [108]. Ausschlaggebend ist hier, ob
das Inokulum bereits an das Abwasser adaptiert ist oder nicht.
Der Abbau von Substanzen kann nicht nur u¨ber den biochemischen Sauerstoff-
bedarf, sondern auch durch direkte Messung des CSB, TOC- bzw. DOC-Abbaus
verfolgt werden. Diese Testdurchfu¨hrung wird nach ihren Erfindern Zahn-Wellens-
Test genannt, der sich zur Messung der aeroben biologischen Abbaubarkeit von
wasserlo¨slichen Substanzen eignet (DIN EN ISO 9888). Dabei wird der Test solange
fortgefu¨hrt, bis die Plateauphase erreicht wird, im Normalfall aber nicht la¨nger als
28 Tage. Bei der Interpretation der Ergebnisse sollte deswegen nicht nur der Elimi-
nationsgrad angegeben, sondern auch der Verlauf der Abbaukurve mit einbezogen
werden [109]. Weiterhin ko¨nnen erhaltene BSB-Werte auf die CSB-Konzentration
bezogen werden, d.h. es werden BSB/CSB oder CSB/BSB-Verha¨ltnisse angegeben,
um eine Klassifizierung des Abwassers zu erhalten [3, 29, 110].
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2.4.2 Bedeutung statischer Abbautests
Solche statischen Untersuchungen lassen durchaus Ru¨ckschlu¨sse auf das Verhalten
der Abwa¨sser in Kla¨ranlagen zu [109, 111]. Ebenso lassen sich damit Abbau oder
Elimination (z.B. durch Adsorption an die Mikroorganismen) toxischer Substanzen
verfolgen, wenn Abbautests mit toxischen Untersuchungen wie Daphnientest oder
Leuchtbakterientest verknu¨pft werden [20, 111]. Auch fu¨r Industrieabwa¨sser haben
sich solche Untersuchungen bewa¨hrt, obwohl Ergebnisse, die aus Versuchen mit ei-
ner Zeitdauer von 28 Tagen gewonnen werden, nicht unmittelbar auf Kla¨ranlagen
zu u¨bertragen sind. Da der Zahn-Wellens-Test auf die jeweilige Fragestellung an-
gepasst werden kann, was Na¨hrstoffverha¨ltnisse, Konzentration des Testabwassers,
Art des Inokulums oder Salzgehalt betrifft, ko¨nnen jedoch realistische Aussagen
u¨ber das Verhalten in Kla¨ranlagen getroffen werden, wie Untersuchungen bei der
Firma Ciba Spezialita¨tenchemie AG gezeigt haben [6]. Fu¨r den Abbau in statischen
Tests ist hauptsa¨chlich die Wachstumsrate der Mikroorganismen ausschlaggebend,
die in der Kla¨ranlage keine Rolle spielt, solange die entsprechenden Mikroorganis-
men bereits im System etabliert sind, wofu¨r das Schlammalter verantwortlich ist.
Dementsprechend sind die in statischen Tests erhaltenen Ergebnisse sogar meistens
zu konservativ, d.h. die wahren Abbauraten ko¨nnen in der Kla¨ranlage ho¨her sein
[6]. Ebenso kann die Zugabe von leicht abbaubaren Cosubstraten positive Auswir-
kungen auf die Testdurchfu¨hrung haben, da dadurch der physiologische Zustand des
Inokulums beurteilt und auch verbessert werden kann (z.B. Verringerung der Adap-
tationsphase). Die meist no¨tige Verdu¨nnung von Abwasserproben in statischen Tests
spiegelt dabei eher die wirklichen Verha¨ltnisse in Kla¨ranlagen wider als dass sie sie
verzerrt [6]. Dies ist insbesondere bei problematischen Abwasserteilstro¨men der Fall,
die vor Einleitung in die Kla¨ranlage mit anderen Abwasserstro¨men vermischt und
dabei verdu¨nnt werden.
2.4.3 Kontinuierlich gefu¨hrte Abbautests
Kontinuierlich betriebene Verfahren wie Festbettreaktoren eignen sich allein durch
ihre Verfahrensweise besonders gut als Laborsystem zur realita¨tsnahen Beurteilung
der biologischen Abbaubarkeit. Weiterhin sind solche Reaktoren leichter zu war-
ten als Modellkla¨ranlagen. Insbesondere fu¨r kontinuierliche Prozessfu¨hrungen mit
kombiniert chemisch-biologischer Abwasserbehandlung haben sich solche Reaktoren
bewa¨hrt [47, 57, 60, 61, 74]. Nachteilig ist das meist no¨tige große Probevolumen
sowie die notwendige Einstellung optimaler Bedingungen (Na¨hrstoff- und Sauer-
stoffversorgung, Prozessfu¨hrung). Durch kontinuierliche Messung des DOC-Abbaus
ko¨nnen auch kurzfristige Beeintra¨chtigungen des Systems (Stoßbelastungen) verfolgt
werden [8]. A¨hnliche Ziele werden z.B. mit Messungen der Sauerstoffaufnahmerate
[66, 112, 113, 114] oder automatisierten Messung der Nitrifikationskinetik [115] ver-
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folgt, um mo¨glichst schnelle Aussagen u¨ber die Anwesenheit toxischer Substanzen
zu erhalten.
2.4.4 Toxizita¨tsuntersuchung
Neben dem bereits erwa¨hnten Verdu¨nnungsverfahren zur BSB-Messung (s. 2.4.1)
existieren vielfa¨ltige Verfahren zur Toxizita¨tsbestimmung fu¨r den Wasser- und Ab-
wasserbereich [116]. Dabei ko¨nnen diese Untersuchungen auf allen Populations-
ebenen durchgefu¨hrt werden, die auch als Wirkebenen bezeichnet werden. Diese
Wirkebenen ko¨nnen auf die Stufen Moleku¨l-Zelle-Organismus-Biotop vereinfacht
werden, wobei die Empfindlichkeit aufgrund der zunehmenden Komplexita¨t des
Untersuchungssystems in dieser Reihenfolge abnimmt, die Richtigkeit oder o¨ko-
logische Relevanz jedoch zunimmt [117]. Etablierte Pru¨fmehoden sind z.B. En-
zymhemmungstests, Bakterientests (Atmung, Wachstum, Lumineszenz), Algentests
(Wachstum), Daphnientests (Beweglichkeit) und Fischtests (Mortalita¨t, Symptoma-
tik) [117, 118, 119].
In Gentoxizita¨tstests, wie z.B. Ames-Test, umu-test, Comet-Assay oder UDS-
Assay [120, 121, 122] ko¨nnen Mutationsraten oder DNA-Scha¨digungen untersucht
werden.
Je nach Ansprechzeit des Tests und der Dauer der Untersuchung kann zwischen
akuten und chronischen Toxizita¨tstests unterschieden werden. Zur Beurteilung der
Toxizita¨t ist die Verwendung sogenannter Testbatterien sinnvoll, das heißt der Ein-
satz mehrerer Testsysteme, da verschiedene Organismen unterschiedlich auf Sto¨rsub-
stanzen ansprechen ko¨nnen [123, 124, 125, 126, 127]. Sicherste Methode fu¨r den
Kla¨ranlagenbereich ist die Nutzung von Belebtschlamm aus der Anlage selbst, da
dadurch die Wahrscheinlichkeit falscher Ergebnisse minimiert wird [114].
2.4.4.1 Leuchtbakterienhemmtest
Weit verbreitet in der Abwasseranalytik, da relativ einfach in der Anwendung, ist der
Leuchtbakterienhemmtest mit Bakterien der Art Vibrio fischeri, welche kommerzi-
ell in flu¨ssig- oder gefriergetrockneter Form erha¨ltlich sind. Die je nach Vertreiber
unterschiedlichen Testsysteme liefern im allgemeinen vergleichbare Ergebnisse, so
dass die Art des verwendeten Systems keinen Einfluss auf das Versuchsergebnis hat
[128]. Deswegen eignet sich der Test auch als Erga¨nzungsmethode bei Messungen
der biologischen Abbaubarkeit und zur umfassenden Beurteilung von Abwasserrei-
nigungsverfahren [36, 58, 59, 114, 125, 129]. Problematisch ist die Tatsache, dass
es sich bei Vibrio fischeri um eine einzelne, marine Bakterienart handelt, weshalb
andere Reaktionen auftreten ko¨nnen als z.B. im Belebtschlamm, wo ein Konsortium
von Mikroorganismen verwendet wird [114, 130].
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2.4.4.2 Toxizita¨t und Bioabbau von Abwasser
Ha¨ufig ist zu beobachten, dass Oxidationsverfahren allgemein zu einer Abnahme
der Toxizita¨tswerte fu¨hren [58, 59, 129, 131], wodurch die biologische Abbaubar-
keit positiv beeinflusst wird. Dabei kann die Dosis des Oxidationsmittels ebenfalls
eine Rolle spielen [132]. Toxische Proben mu¨ssen aber nicht zwingend den biologi-
schen Abbau in statischen Tests oder in der Kla¨ranlage beeinflussen, vielmehr stellt
sich dann die Frage, ob diese toxischen Substanzen bei der Passage einer biologi-
schen Stufe eliminiert werden ko¨nnen [111]. Wie bereits in Abschnitt 2.2.3 gezeigt,
kann eine mit zwei verschiedenen Oxidationsverfahren behandelte Abwasserprobe
vergleichbare Toxizita¨tswerte im Leuchtbakterienhemmtest aufzeigen, aber vo¨llig
unterschiedliche Abbauwerte zeigen [36].
Zur Untersuchung komplexer Abwassermatrices kann der Leuchtbakterienhemm-
test in miniaturisierter Form [133] als screening-Methode zum Auffinden toxischer
Fraktionen oder in bestimmten Fa¨llen von Einzelsubstanzen dienen, wie in [134, 135]
dargestellt. In diesen Arbeiten wurde die Gruppe der Benzothiazole als Mitverursa-
cher der Toxizita¨t eines Gerbereiabwassers identifiziert. Je komplexer die Zusammen-
setzung der Abwassermatrix allerdings ist, desto schwieriger ist die Identifizierung
von Einzelsubstanzen [134]. Es kann jedoch zumindest eine Eingrenzung der fu¨r die
Toxizita¨t verantwortlichen Stoffgruppe(n) vorgenommen werden [136]. So konnte
z.B. mit Hilfe eines Daphnientoxizita¨tstests Chrom[VI] als Verursacher der Toxi-
zita¨t eines Industrieabwassers identifiziert werden, indem verschiedene Fraktionen
des Abwassers untersucht wurden und so eine Eingrenzung gelang [137].
2.5 Fluoreszenz in-situ Hybridisierung (FISH)
Mit Hilfe der allgemeinen biologischen Abbaumethoden und Toxizita¨tstests kann
eine pragmatische Beurteilung einer Abwasserprobe erfolgen. Dabei wird das biolo-
gische System meist als nicht na¨her definierte Gesamtheit angesehen und nur der
nach außen sichtbare Effekt beurteilt. Was innerhalb der Mikroorganismenpopulati-
on geschieht, ist zweitrangig. Insbesondere fu¨r technische Systeme wie die Abwasser-
behandlung wa¨re aber ein detaillierteres Wissen u¨ber den Einfluss der Abwasserzu-
sammensetzung auf die mikrobielle Populationsstruktur von großem Interesse, um
eine Optimierung der Verfahrensfu¨hrung zu erzielen [9, 10]. Eine Methode, die einen
Einblick in die Zusammensetzung der Mikroorganismenpopulation geben kann, ist
die Fluoreszenz in-situ Hybridisierung (FISH), die im folgenden behandelt wird.
2.5.1 Klassische Nachweismethoden von Bakterien
Bei den klassischen Nachweismethoden von Bakterien werden folgende Verfahren
genutzt:
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2.5.1.1 Mikroskopie
Die direkteste und sicherste Methode fu¨r den Nachweis von Bakterien ist die Mi-
kroskopie. Es ist jedoch selten ausschließlich u¨ber die Zellmorphologie mo¨glich, be-
stimmte Spezies zu erkennen oder u¨berhaupt Bakterienpopulationen zu unterschei-
den [138]. Es lassen sich jedoch Gesamtzellzahl und dominierende Morphotypen be-
stimmen. Insbesondere in der Untersuchung von kommunalem Schlamm ist es heut-
zutage weit verbreitet, mit Hilfe des Schlammbildes eine Aussage u¨ber Zustand und
Art der Mikroorganismenpopulationen in einer biologischen Kla¨ranlage zu treffen
[139]. Insbesondere lassen sich A¨nderungen eines spezifischen Schlammbildes relativ
gut erkennen und entsprechende Maßnahmen ko¨nnen eingeleitet werden. Im Falle
eines Auftretens von Bla¨hschlamm ist hier eine erho¨hte Anwesenheit von fadenfo¨rmi-
gen oder fadenbildenden Bakterien ein Indiz [140, 141]. Die mikroskopische Analyse
kann jedoch in diesen Fa¨llen zu Fehlinterpretationen fu¨hren, da das Auftreten von
Bla¨hschlamm erst bei deutlicher Etablierung der verantwortlichen Bakterien und
somit zu spa¨t entdeckt wird, weshalb sich diese Methode nicht als Fru¨hwarnsystem
eignet [142].
2.5.1.2 Isolierungsverfahren
Klassische Nachweismethoden fu¨r bestimmte Bakterienspezies beruhen auf einer An-
reicherung und Isolierung der gesuchten Spezies. Dabei bedient man sich selektiver
Kultivierungstechniken. Voraussetzung ist, dass sich die gesuchte Spezies kultivieren
und in biochemischen Untersuchungen eindeutig zuordnen la¨sst. Insbesondere bei
der Isolierung verschiedener Spezies mit einer gemeinsamen Stoffwechseleigenschaft
kommt es zwangsla¨ufig zu einer Selektion bestimmter Spezies, fu¨r deren Wachs-
tum die gewa¨hlten Kultivierungsbedingungen optimal sind. Andere Spezies, die eine
wichtige Rolle in der natu¨rlichen Umwelt spielen, ko¨nnen dabei unterdru¨ckt werden,
so dass ihre Anwesenheit nicht erfasst wird. Wichtiges Beispiel hierfu¨r ist die fru¨he-
re Annahme, dass Nitrobacter der dominierende Vertreter der Nitrit-Oxidierer in
Abwassersystemen darstellt. Neuere Untersuchungen haben gezeigt, dass in realen
Systemen andere Nitrit-Oxidierer vertreten sind und Nitrobacter nur eine unter-
geordnete Rolle spielt (s. auch Abschnitt 2.6.6). Ein weiterer Nachteil der kulti-
vierungsabha¨ngigen Nachweismethoden ist neben der Selektion auch die grundsa¨tz-
liche Unfa¨higkeit vieler Bakterienspezies, auf den verwendeten Kultivierungsna¨hr-
medien zu wachsen, wie in Tabelle 2.2 gezeigt wird. Bemerkenswert dabei ist, dass
selbst in Belebtschlamm nur ein geringer Prozentsatz der Gesamtbakterienzahl kulti-
vierbar ist. Dies fu¨hrt neben der Unterscha¨tzung der Bakterienzahl auch zu einer
Verfa¨lschung der wahren Populationsverteilung der Bakterien. Dies konnte z.B. von
Wagner et al. [143] gezeigt werden, die eine Bevorzugung der γ-Bakterien gegenu¨ber
den β-Bakterien bei Anreicherung auf na¨hrstoffreichen Medien feststellten. Dies wur-
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Tabelle 2.2: Anteil der kultivierbaren Bakterien aus verschiedenen Habitaten an der
Gesamtzellzahl [147].






de in weiteren Untersuchungen besta¨tigt, in denen die Zahl von zwei Vertretern der
γ-Bakterien (Acinetobacter ssp. und Aeromonas ssp.) bei kultivierungsabha¨ngigen
Verfahren deutlich u¨berscha¨tzt wurde, wa¨hrend die β-Bakterien wiederum den Groß-
teil der mit in-situ Methoden nachweisbaren Bakterien darstellten [144]. Dies war
deshalb von besonderem Interesse, da Acinetobacter fru¨her als wichtigster Vertre-
ter der bakteriellen Phosphatelimination in Abwassersystemen angesehen wurde,
was auch durch die Arbeit von Mudaly et al. [145] widerlegt werden konnte. Einen
Vergleich u¨ber die Ergebnisse aus der Anreicherung mit verschiedenen Na¨hrbo¨den
und einer in-situ Populationsanalyse einer Belebtschlammprobe wird auch in [146]
beschrieben. Hier wurde gezeigt, dass die verschiedenen Na¨hrmedien unterschied-
liche Bakteriengruppen bevorzugt nachweisen, wobei keines der Medien die wahre
Populationszusammensetzung wiedergeben konnte.
Insbesondere in oligo- oder mesotrophen Systemen fu¨hrt die Nicht-Kultivierbar-
keit zur sogenannten Plattenanomalie oder great plate count anomaly [147], d.h. ei-
ner großen Divergenz zwischen mikroskopisch nachweisbaren Mikroorganismen und
ihrer Bestimmung durch Kultivierungsverfahren, die auf der Anreichung der Mikro-
organismen beruhen. Zu den Bakterien, die zwar bekannt, aber nicht kultivierbar
sind, geho¨ren auch viele Vertreter der in Endosymbiose lebenden Bakterien [147].
Diese Tatsachen zeigen, wie wichtig neue Methoden zur Verbesserung der Bak-
terienidentifizierung sind. Insbesondere in technischen Systemen kann es von Vor-
teil sein, eine genaue Kenntnis u¨ber die im System vorhandenen Bakterien zu ha-
ben, um die Prozessauslegung und -steuerung zu erleichtern und zu verbessern.
Dies erfordert eine Zusammenarbeit zwischen Vertretern der Mikrobiologie und der
Ingenieurwissenschaften [9]. Voraussetzung fu¨r eine Verbesserung der Prozesse ist,
dass mo¨glichst große Datenmengen zur Bakterienpopulationszusammensetzung aus
verschiedenen Abwasseranlagen vorliegen. Somit kann festgestellt werden, welche
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Bakteriengruppen und -spezies welche Bedingungen bevorzugen. Dies wiederum
ermo¨glicht eine Anpassung der Prozessparameter und damit eine Optimierung der
Gesamtanlage [9]. Auch ko¨nnen damit bisher unbekannte Stoffwechseleigenschaften
ausgenu¨tzt werden, die eine dem Abwasser angepasste Verfahrensweise erlauben.
Ein Beispiel hierfu¨r ist die bakterielle anaerobe Ammonium-Oxidation, die zwar be-
reits fru¨h postuliert wurde [148, 149], die dafu¨r verantwortlichen Bakterien aber erst
in ju¨ngster Zeit entdeckt [150, 151] und als relevant fu¨r technische Zwecke erkannt
wurden [13, 149, 152, 153].
2.5.2 In-situ Gensonden-Konzept
Die Fluoreszenz in-situ Hybridisierung (FISH) ero¨ffnet als molekularbiologische Me-
thode neue Mo¨glichkeiten der in-situ Identifizierung einzelner Spezies innerhalb ge-
mischter (realer) Bakterienpopulationen. Ausgangspunkt dieser Methode ist die ver-
gleichende Analyse der Basensequenzen ribosomaler Ribonukleinsa¨uren (rRNA). Fu¨r
diese rRNA werden komplementa¨re Oligonukleotide als Gensonden eingesetzt. Diese
sind mit einem Fluoreszenzfarbstoff gekoppelt, womit ein Nachweis der Bakterien,
die mit der Sonde gebunden haben, im Fluoreszenzmikroskop gelingt. Die rRNA ist
als Bestandteil der Ribosomen, der Ort der Proteinbiosynthese, in allen Zellen vor-
handen. Sie ist einstra¨ngig und kann bis zu 3000 Nukleotide (Basen) enthalten. Das
Ribosom einer Bakterienzelle setzt sich aus zwei Untereinheiten zusammen, welche
aus Proteinen sowie aus rRNA bestehen (s. Abbildung 2.3).
Die rRNA erfu¨llt als ubiquita¨r vorkommendes Makromoleku¨l die Voraussetzung
zur Verwendung als phylogenetischer Marker. Ihre Basensequenz wurde im Lau-
fe der Evolution weder durch die Degeneration des genetischen Codes noch durch
Suppressor-Mutationen beeinflusst [95]. Weitere Bedingungen sind z.B. eine ge-
wisse Komplexita¨t des Markers, der Ausschluss eines lateralen Gentransfers und
ein umfassender Datensatz, um fundierte phylogenetische Schlussfolgerungen zie-
hen zu ko¨nnen [154]. Als besonders geeignet erwiesen sich die 16S- und die 23S-
rRNA, wobei momentan die Datenmenge der 16S-rRNA ho¨her ist und demnach
die Mehrzahl der Gensonden auf diesen Basensequenzen beruhen. Die Entwicklung
der Stammba¨ume beruht ebenfalls hauptsa¨chlich auf Informationen, die aus der
vergleichenden Sequenzanalyse der 16S-rRNA gewonnen wurden [155]. Da die Da-
tenmenge fu¨r die 23S-rRNA jedoch stetig wa¨chst [9], wird in Zukunft auch damit
eine Stammbaumentwicklung mo¨glich sein. Erste Sondenentwicklungen wurden auf
Grundlage der Arbeiten von Woese [155] in den 80er Jahren des letzten Jahrhun-
derts durchgefu¨hrt. Die Markierung erfolgte dabei teilweise radioaktiv [156] oder
mit Digoxigenin [157], aber auch bereits mit Fluoreszenzfarbstoffen [11, 158]. Die
Charakterisierung der mikrobiellen O¨kologie wurde dabei hauptsa¨chlich auf der
Ebene der verschiedenen Reiche Bacteria, Archaea und Eukarya [159] oder auf
der Ebene der verschiedenen Gruppen der Bacteria durchgefu¨hrt [12, 160]. Erste












Abbildung 2.3: Zusammensetzung der bakteriellen Ribosomen.
Sonden waren auch gegen einzelne Spezies gerichtet, wie z.B. gegen E. coli und
Pseudomonas fluorescens [157] oder Desulfobacter [158] und Fibrobacter [11]. Mit
der Entwicklung der Polymerase-Kettenreaktion (PCR) [161] vergro¨ßerte sich die
Datenmenge der rRNA-Sequenzen und beschleunigte die Entwicklung der Gen-
sonden, was sich die Umweltmikrobiologie zu Nutze machte [162]. Ebenso konnte
der Zeitaufwand der Klonierung verku¨rzt werden. Die Kombination der PCR mit
in-situ Detektionsmethoden ermo¨glichte dabei erste Identifizierungen vormals nicht
kultivierbarer Bakterien [163, 164].
2.5.3 Praxis der FISH
2.5.3.1 Allgemeines
Die Vorgehensweise der eigentlichen Fluoreszenz in-situ Hybridisierung wird in Ab-
bildung 2.4 verdeutlicht. Die Zellen werden fixiert und dabei permeabilisiert, um
zu Erreichen, dass die fluoreszenzmarkierten Gensonden in die Zellen eindringen
ko¨nnen. Nach einem Hybridisierungs- und Waschschritt werden die Zellen unter ei-
nem Fluoreszenzmikroskop mit geeigneten optischen Filtern sichtbar gemacht.


















Abbildung 2.4: Darstellung der Vorgehensweise bei der Fluoreszenz in-situ Hybridi-
sierung, nach [138].
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2.5.3.2 Fixierung
Vor Hybridisierung werden die Bakterien zuna¨chst in ein Fixativum (Alkohol oder
Formaldehyd) u¨berfu¨hrt. Dadurch werden die Zellen zwar abgeto¨tet - eine Kulti-
vierung ist dann nicht mehr mo¨glich - doch bleiben sie in Form, Zahl und ihrer
ra¨umlichen Anordnung zueinander weitgehend im urspru¨nglichen Zustand. Außer-
dem sind die so fixierten Zellen u¨ber einen la¨ngeren Zeitraum zu lagern, so dass
auch retrospektiv Analysen mit neu entwickelten Sonden mo¨glich sind [165]. Die
Wahl des Fixativums hat durchaus Auswirkungen auf den Erfolg der Hybridisie-
rung, indem es die Durchla¨ssigkeit der Zellmembranen fu¨r die Oligonukleotidsonden
beeinflusst. Fu¨r gramnegative Bakterien, zu denen die in dieser Arbeit untersuch-
ten Spezies geho¨ren, hat sich eine Fixierung mit 4 %iger Paraformaldehyd-Lo¨sung
bewa¨hrt [166].
2.5.3.3 Hybridisierung und Mikroskopie
In einem zweiten Schritt (Hybridisierung) gehen die komplementa¨ren Oligonukleotid-
sonden mit der rRNA eine stabile Bindung ein. Deren Stabilita¨t ist dabei abha¨ngig
von Temperatur, pH-Wert, Ionensta¨rke und Konzentration an denaturierenden Sub-
stanzen [167]. Von Bedeutung ist bei der Hybridisierung die Ha¨rte bzw. Stringenz der
Reaktionsbedingungen. Im Hybridisierungsverfahren nach [166] wird die Stringenz
durch Variation der Formamid-Konzentration im Hybridisierungspuffer gesteuert
[168]. Eine hohe Konzentration bewirkt dabei eine hohe Stringenz. Unterscheidet
sich die Zielregion einer zu identifizierenden Spezies von der einer anderen nur ge-
ringfu¨gig, so sind stringentere Bedingungen zu wa¨hlen, um eine Fehlbindung der
Sonde an die unerwu¨nschte Zielsequenz und somit falsch-positive Befunde zu ver-
meiden. Die Verwendung sogenannter Kompetitor-Sonden kann zur Vermeidung von
Fehlbindungen hilfreich sein. Kompetitor-Sonden sind unmarkierte Oligonukleotide,
die zielgerichtet an die unerwu¨nschte Zielregion binden und dadurch eine falsche Bin-
dung der fluoreszenzmarkierten Sonde verhindern [169]. In einem letzten Schritt wer-
den die hybridisierten Zellen mit einem Fluoreszenz-Mikroskop detektiert (Epifluo-
reszenzmikroskop oder CLSM, s. Abschnitt 2.5.5.4).
2.5.3.4 Probleme und Lo¨sungsansa¨tze
Da die Signalintensita¨t von der Anzahl der gebundenen Sonden und diese wieder-
um von dem rRNA-Gehalt (Anzahl der Ribosomen) der zu detektierenden Zelle
bestimmt wird, kann es bei in Abha¨ngigkeit von der Zellaktivita¨t zu niedrigem
rRNA-Gehalt zu Fehlinterpretationen kommen, d.h. die zu identifizierende Spezi-
es ist vorhanden, wird jedoch aufgrund einer zu niedrigen Signalintensita¨t nicht
detektiert. Abhilfe kann hier zum einen der Einsatz mehrerer artspezifischer Sonden
schaffen, die auf verschiedene Sequenzabschnitte gerichtet sind und somit zu einer
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Amplifizierung des Fluoreszenzsignals fu¨hren, zum anderen bietet die Detektion der
Signale mit digitalen Aufnahmetechniken die Mo¨glichkeit der Signalversta¨rkung. In
Abwassersystemen kann jedoch meist von einer ausreichenden Zellaktivita¨t ausge-
gangen werden, so dass eine in-situ Detektion einzelner Bakterienzellen problemlos
mo¨glich ist. Aktive Zellen haben einen Ribosomengehalt von ca. 1000 bis 100000
[9], eine schnell wachsenden E. coli Zelle entha¨lt z.B. bis zu 70000 Ribosomen [138],
so dass das Sondensignal genu¨gend stark wird, um detektiert werden zu ko¨nnen.
Aber auch in Abwassersystemen wurde festgestellt, dass bestimmte Fraktionen der
Mikroorganismenpopulation geringe rRNA-Gehalte besitzen ko¨nnen. Das kann da-
mit begru¨ndet werden, dass die Mikroorganismenfraktion mit hohem rRNA-Gehalt
die leicht verwertbaren Substanzen des Abwassers nutzt, die Fraktion mit niedrigem
rRNA-Gehalt jedoch die nur langsam verwertbaren Substanzen [170]. Ebenso ko¨nnen
kurzzeitig dem System zugefu¨hrte toxische oder hemmende Stoffe die Aktivita¨t be-
stimmter Bakterien erniedrigen, was zwar zu keiner A¨nderung der Abundanz, jedoch
zu einer Abnahme der Ribosomenzahl und somit zu einer Signalschwa¨chung fu¨hrt.
Niedrige Signalintensita¨ten ko¨nnen auch in der Struktur der ribosomalen RNA be-
gru¨ndet sein. Die Zielsequenz der Gensonde kann dabei an einer Stelle der rRNA
liegen, die fu¨r die Sonde schlecht oder gar nicht zuga¨nglich ist. Ein Beispiel ist die
E. coli -spezifische Sonde Eco585. Fuchs et al. [169] gelang es, durch den Einsatz meh-
rerer Helfer-Oligonucleotide, die die dreidimensionale Struktur des rRNA-Moleku¨ls
o¨ffnen ko¨nnen, die Bindung der Sonde zu verbessern und das Fluoreszenzsignal um
ein vielfaches zu erho¨hen. In natu¨rlichen O¨kosystemen, in denen oligotrophe Bedin-
gungen vorherrschen, kann das Sondensignal aufgrund niedrigen Ribosomengehalts
ebenfalls zu schwach sein. Zur Signalversta¨rkung ko¨nnen die Zellen vor der Fixierung
z.B. mit einer Mischung von Glukose, Hefeextrakt und dem Antibiotikum Chlor-
amphenicol behandelt werden, wodurch eine Erho¨hung des Zellvolumens und der
Ribosomenzahl bei gleichzeitiger Verhinderung der Zellteilung erreicht wird [171].
Das Detektionslimit der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung wird mit ca. 103 Zel-
len/mL angegeben [147, 172]. Der Prozentsatz aller mit FISH detektierbaren Zellen
kann mit Hilfe einer Sonde, die gegen alle Vertreter der Bacteria gerichtet ist, be-
stimmt werden [158]. Diese Sonde wird mit EUB338 bezeichnet, wobei sich zeigte,
dass der kombinierte Einsatz dreier allgemeiner Sonden (EUB338I-III) den Prozent-
satz erho¨hen kann [173].
Die Schwierigkeit bei der Auswertung von FISH-Analysen ist, dass eine entspre-
chend hohe Anzahl von Bildausschnitten ausgewertet werden muss, um ein repra¨sen-
tatives Ergebnis zu erhalten. Um eindeutige A¨nderungen in einer Populationsstruk-
tur zu erfassen, ist eine quantitative Auswertung vieler Bildausschnitte notwendig.
Mit Hilfe konfokaler Laserscanning-Mikroskope und einer automatisierten Bildverar-
beitung kann dies erfolgen. Durch Minimierung sto¨render Fluoreszenzsignale (Auto-
und Hintergrundfluoreszenz) und einer dreidimensionalen Darstellung kann mit Hil-
fe sog. biovolumes auf die Anteile verschiedener Bakteriengruppen oder
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schlossen werden [9, 149, 174, 175]. Da im Rahmen dieser Arbeit ein konventionelles
Epifluoreszenzmikroskop verwendet wurde, welches nicht automatisiert betrieben
werden konnte, erfolgte die Auswertung semi-quantitativ (s. Abschnitt 3.4.6).
2.5.4 Stammbaum- und Populationsanalysen
Mit Hilfe der Polymerase-Kettenreaktion (PCR) lassen sich aus Umweltproben di-
rekt rRNA-codierende DNA-Abschnitte amplifizieren und in Klondatenbanken inte-
grieren. Mit der Sequenz der rRNA erha¨lt man eine Art Fingerabdruck der Zelle, der
sich in einen phylogenetischen Stammbaum einordnen la¨sst. In der ARB-Datenbank
der TU Mu¨nchen sind zur Zeit mehr als 22.000 Sequenzen vorhanden [154]. Ein
Vergleich der Sequenzen la¨sst erkennen, dass sowohl konservierte Regionen als auch
variable Regionen vorhanden sind, die zur Differenzierung unterschiedlicher Bakte-
riengruppen und -spezies verwendet werden ko¨nnen. Je geringer die Unterschiede in
der Basenabfolge (hohe Sequenzhomologie) sind, desto na¨her ist die phylogenetische
Verwandtschaft. Die Zielsequenzen der Gensonden werden auch als diagnostische
Zielsequenzen bezeichnet. Da in Datenbanken jedoch nur bereits bekannte Sequen-
zen aufgefu¨hrt werden ko¨nnen, ist auch bei Einsatz von spezifischen Gensonden nie
auszuschließen, dass falsch-positive Identifizierungen auftreten ko¨nnen. Um diese
Mo¨glichkeit zu minimieren, wird heutzutage das Mehrfachsondenkonzept verfolgt
[146]. Das bedeutet, dass jede Sonde in Verbindung mit einer Sonde paralleler oder
u¨bergeordneter Spezifita¨t eingesetzt wird. Eine Sonde paralleler Spezifita¨t bindet
entweder an die gleiche rRNA, aber an eine andere Zielsequenz, oder z.B. anstatt
an der 16S-rRNA an der 23S-rRNA. Aus der bisher bekannten Datenmenge an 16S-
rRNA-Sequenzen la¨sst sich der in Abbildung 2.5 gezeigte Stammbaum fu¨r das Reich
der Bacteria erstellen.
Mit Hilfe der rRNA-Sequenz konnten in den letzten Jahren vo¨llig neue Entwick-
lungslinien im Stammbaum der Bacteria und Archaea entdeckt werden [177]. Man
scha¨tzt, dass die bisher beschriebenen 5000 Bakterienarten nur einen Bruchteil der
tatsa¨chlichen Artenvielfalt darstellen [138]. Alternative phylogenetische Marker exi-
stieren, wie z.B. ribosomale Proteine, Heatshock-Proteine und RNA-Polymerasen
[154]. Die Stammba¨ume, die damit entwickelt werden ko¨nnen, sind nicht zwingend
mit den rRNA-Stammba¨umen identisch, zeigen aber meist die gleiche Struktur.
Man zieht daher den Schluss, dass die rRNA in ihrer Prima¨rstruktur (Sequenz)
die Entwicklungsgeschichte der Organismen widerspiegelt, nicht aber die Details.
Demgegenu¨ber ko¨nnen Marker auf der Basis einzelner Gene diese Details oft besser
darstellen [154].




















Abbildung 2.5: Phylogenetischer Stammbaum der Bacteria, abgeleitet aus 16S-
rRNA Sequenzanalysen, nach [176].
2.5.4.1 Ansa¨tze zur Populationsanalyse
Eine Populationsanalyse einer Umweltprobe kann auf zwei Wegen erfolgen. Beim en-
kaptischen oder hierarchischen Ansatz werden zuna¨chst Sonden einer phylogenetisch
ho¨heren Ebene zur Identifizierung herangezogen und mit der Gesamtzellzahl vergli-
chen (z.B. Fa¨rbung mit dem DNA-Farbstoff DAPI [146, 178, 179]). Man erha¨lt da-
durch eine Aussage u¨ber den Anteil der dieser Ebene zugeho¨rigen Organismen. An-
schließend werden spezifischere Sonden bis zur gewu¨nschten phylogenetischen Ebene
zur Populationsanalyse verwendet [146].
Beim sogenannten Full-cycle-rRNA-approach, der fu¨r weniger komplexe Systeme
geeignet ist, wird die Gesamt-DNA der Probe isoliert, mit Hilfe der PCR werden dar-
aufhin die gewu¨nschten rRNA-codierenden Gene amplifiziert. Durch Klonierung der
PCR-Produkte in E. coli erha¨lt man eine Datenbank, auf deren Basis neue Sonden
entwickelt und fu¨r die Umweltprobe eingesetzt werden ko¨nnen [180], was ebenso zur
Weiterentwicklung des Stammbaumes genutzt werden kann. Erste Untersuchungen
damit wurden von Amann et al. [181] zur Identifizierung von Sulfat-reduzierenden
Bakterien in einem Biofilm durchgefu¨hrt. Nach Isolierung und Amplifizierung der
relevanten 16S-rRNA-Abschnitte wurden Sonden konstruiert, die wieder im gleichen
System eingesetzt wurden.
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Mit den beschriebenen Ansa¨tzen ko¨nnen Analysen der mikrobiellen Populations-
struktur und -dynamik kultivierungsunabha¨ngig durch Quantifizierung der fluores-
zenzmarkierten Bakterien erfolgen. Sinnvoll bei diesen Analysen ist der gleichzei-
tige Einsatz mehrerer Sonden, die gegen verschiedene Bakteriengruppen gerichtet
und jeweils mit einem anderen Fluoreszenzfarbstoff gekoppelt sind. Damit ko¨nnen
durch geeignete Wahl der Sonden und Farbstoffe sowie Einsatz eines Mikroskops mit
mehreren Filterblo¨cken bis zu sieben verschiedene Bakterienpopulationen in einem
Pra¨parat sichtbar gemacht werden [180]. Fu¨r eine bessere Visualisierung des Pra¨pa-
rates sind verschiedene Softwareprodukte vorhanden, die die mit jeweils einem Fil-
terblock, entsprechend einem Fluoreszenzfarbstoff und damit einer Bakteriengruppe,
aufgenommenen Bilder kombiniert und zu einem einzigen Bild zusammenfu¨gt.
2.5.5 Alternativen und Weiterentwicklungen
2.5.5.1 PCR-DGGE
Eine alternative Populationsanalyse, die ebenfalls auf der rRNA-Diversita¨t der Bak-
terien beruht, jedoch nicht mit Hilfe von Gensonden arbeitet, ist die mit PCR ge-
koppelte denaturierende Gradienten-Gelelektrophorese (DGGE) [182]. Hierbei la¨sst
sich auch unabha¨ngig vom Wissen der vorhandenen Bakterienpopulationen deren
Dynamik in einem biologischen System ermitteln. Mit Hilfe spezifischer Primer wer-
den die rRNA-Sequenzen der DNA amplifiziert (PCR) und in einem Gradientengel
aufgetrennt. Anhand des Bandenmusters der verschiedenen rRNA-Moleku¨le ko¨nnen
Aussagen u¨ber die A¨nderungen der Populationsstruktur- und zusammensetzung ge-
troffen werden [183, 184].
2.5.5.2 Funktionsanalysen
Die Fortschritte der mikrobiellen Populationsanalyse in den letzten Jahren werfen
aber auch weitere Fragestellungen auf. Zwar werden in fast jeder Umweltprobe neue,
bisher nicht kultivierbare Mikroorganismen gefunden. Zum Versta¨ndnis der O¨kologie
dieser Systeme ist jedoch das Wissen no¨tig, welche Funktion die Bakterien in-situ
ausu¨ben [9, 13]. Dafu¨r reicht die alleinige Identifikation nicht aus, da auch phylo-
genetisch nah verwandte Bakterien sehr unterschiedliche Stoffwechseleigenschaften
besitzen ko¨nnen. Neuere Entwicklungen haben daher das Ziel, eine Identifizierung
in-situ mit einer Funktionsanalyse zu koppeln. Dafu¨r eignet sich die vergleichen-
de Sequenzanalyse von bestimmten Funktionsgenen, die fu¨r Schlu¨sselenzyme be-
stimmter Stoffwechselleistungen codieren, wie z.B. die Ammonium-Monooxygenase
(amoA-Gen) [13, 185, 186, 187]. Zur Messung der Aktivita¨t in-situ ist auch der
Nachweis des Transkriptes der 16S-23S-rDNA Spacerregion (intergenic spacer region,
ISR) mit Hilfe fluoreszenzmarkierter Sonden geeignet [13, 152]. Diese Spacerregion
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wird zusammen mit den rRNA-Genen transkribiert, wird nach der Prozessierung der
rRNA-Moleku¨le aber schnell abgebaut. Dies bedeutet, dass nur in zum Zeitpunkt der
Analyse aktiven Zellen (Synthese von rRNA und damit von Ribosomen) ein Nach-
weis der ISR gelingt. Damit ist ein direkter Zusammenhang zwischen Identifizierung
und Aktivita¨t gegeben. Ein a¨hnlicher Ansatz wird bei Aoi et al. [188] verfolgt, wo
die mRNA fu¨r die Ammonium-Monooxygenase als Sensor fu¨r die Aktivita¨t der Zelle
benutzt wird. Damit ist eine wesentliche Verku¨rzung der Ansprechzeiten mo¨glich,
weiterhin ko¨nnen kurzfristige Sto¨rungen detektiert werden, die keine A¨nderungen
im Ribosomen- und damit dem rRNA-Gehalt der Zelle verursachen.
2.5.5.3 FISH-MAR
Eine Methode, die detaillierten Aufschluss u¨ber die Zellaktivita¨t geben kann, ist die
Kombination von FISH und Mikroautoradiographie (FISH-MAR) [189, 190, 191,
192]. Die Umweltprobe wird dabei in parallelen Ansa¨tzen mit verschiedenen radio-
aktiv markierten Substraten inkubiert. Nach Fixierung und einemWaschschritt wird
die Probe mit einem Kryotom in du¨nne Schnitte geschnitten. Nach der Durchfu¨hrung
der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung wird der Schnitt mit einer fu¨r Radioaktivita¨t
sensitiven Emulsion bedeckt. Eine Schwa¨rzung (Silberkornbildung) zeigt die Stellen
der Probe an, an denen die Mikroorganismen radioaktiv markiertes Substrat auf-
genommen haben. Die gleichzeitige Analyse der Fluoreszenzsignale la¨sst dabei eine
Identifizierung der Bakterien zu.
2.5.5.4 Konfokale Laserscanning-Mikroskopie
Fu¨r erweiterte Populations- und Aktivita¨tsanalysen werden heutzutage hauptsa¨chlich
konfokale Laserscanning-Mikroskope (confocal laser scanning microscope, CLSM)
eingesetzt [174]. Insbesondere bei mehrschichtigen Pra¨paraten und bei quantitati-
ven Analysen bietet das CLSM den Vorteil, verschiedene Ebenen des Pra¨parates
getrennt mit dem Laser zu aktivieren und zu analysieren. Durch Bildverarbeitung
am Computer lassen sich anschließend die Aufnahmen der verschiedenen Ebenen
zu einem dreidimenaionalen Bild zusammenfu¨gen. Dies ermo¨glicht eine realita¨tsna-
he Ansicht von z.B. Belebtschlammflocken oder Mikroagglomeraten, die Aussagen
u¨ber das Zusammenspiel verschiedener Bakteriengruppen oder die Na¨hrstoffversor-
gung innerhalb der Flocken zula¨sst [190, 193]. Eine quantitative Analyse kann entwe-
der durch Ausza¨hlen der Zellen erfolgen, oder aber, was meist einfacher und sicherer
ist, u¨ber softwareunterstu¨tzte Berechnung der Farbanteile der jeweiligen Fluores-
zenzfarbstoffe zur Gesamtzellzahl [9, 149, 194]. Ein weiterer Vorteil der CLSM ist,
dass die Autofluoreszenz des Pra¨parates sowie diffuse Hintergrundfluoreszenz fast
vollsta¨ndig unterdru¨ckt werden ko¨nnen [146, 194].
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Tabelle 2.3: Untergruppen der Proteobakterien mit typischen Vertretern aus dem
Wasser-, Abwasser- und Bodenbereich [176, 198, 199, 200].
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2.6 Abwassersysteme und FISH
2.6.1 Relevante Bakteriengruppen
Die gro¨ßten und bedeutendsten Gruppen der Bacteria stellen die Proteobakterien
(fru¨her Purpurbakterien), die gram-positiven Bakterien und die Cyanobakterien dar.
Die Proteobakterien werden dabei in verschiedene Untergruppen eingeteilt, denen
eine Großzahl wasser- und abwasserrelevanter Bakterien zugeho¨rt. In Abwassersy-
stemen stellen sie teilweise mehr als 80 % der Bakterien dar [143]. Sie werden un-
terteilt in α-, β-, γ-, δ- und ²-Proteobakterien, wobei die δ- und ²-Proteobakterien
in Abwassersystemen nur eine untergeordnete Rolle spielen [195]. Weitere relevante
Abwasserbakterien sind die gram-positiven Bakterien, die je nach Gehalt der DNA
an den Basen Guanin und Cytosin in lowG+C und highG+C Bakterien eingeteilt
werden, sowie Bakterien der Gruppe Cytophaga-Flavobacterium, weiterhin je nach
Abwassereigenschaften verschiedene Spezialisten aus anderen Gruppen der Bacteria
[195, 196]. Als nicht-bakterielle Vertreter in Abwassersystemen spielen die Proto-
zoen eine wichtige Rolle, da sie durch Abweiden der Bakterien (grazing) sowohl
deren Zusammensetzung als auch Aktivita¨t maßgeblich beeinflussen ko¨nnen [197].
In Tabelle 2.3 sind wichtige Vertreter der Proteobakterien aufgelistet.
Bei der Einteilung der Proteobakterien in Untergruppen muss angemerkt wer-
den, dass phylogenetisch eng verwandte Bakterien sehr verschiedene Merkmale und
Stoffwechselleistungen aufweisen ko¨nnen, wa¨hrend andererseits physiologisch und
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pha¨notypisch einheitlich erscheinende Gruppen im Stammbaum weit voneinander
entfernt stehen ko¨nnen. Bei der Untersuchung der Populationszusammensetzung
und -dynamik in einem biologischen System muss diese Tatsache bei der Interpre-
tation der Ergebnisse beru¨cksichtigt werden.
2.6.2 Allgemeine Populationsanalysen
Die erste Arbeit, die sich mit der in-situ Populationsanalyse von Belebtschlamm
einer kommunalen Kla¨ranlage bescha¨ftigte, war die Arbeit von Wagner et al. [143].
Dabei wurden auf Basis von Vorarbeiten der selben Arbeitsgruppe [198] die α-,
β- und γ-Untergruppen der Proteobakterien untersucht. Es zeigte sich, dass die
γ-Untergruppe nicht den Großteil der Bakterien ausmachte, wie es bei vergleichen-
den Messungen durch Kultivierungsmethoden der Fall war. Dies wurde damit be-
gru¨ndet, dass na¨hrstoffreiche Anreicherungsmedien einen Selektionsvorteil fu¨r die
γ-Bakterien bieten, was zu einer falschen Vorstellung u¨ber die Populationszusam-
mensetzung im Belebtschlamm gefu¨hrt hatte [143]. Weitere vergleichende Untersu-
chungen von unterschiedlichen Abwasseranlagen kamen zu dem Ergebnis, dass die
Populationszusammensetzung dieser Anlagen sehr verschieden sein kann [201]: Ei-
ne kommunale Abwasseranlage zeigte die typische Verteilung fu¨r Abwassersysteme
dieser Art, na¨mlich einen hohen Anteil an β-Proteobakterien und niedrige, ungefa¨hr
a¨hnliche Anteile von α- und γ-Bakterien. Weiterhin wurden Bakterien aus der Grup-
pe der Cytophaga-Flavobacterium-Untergruppe und gram-positive Bakterien unter-
sucht, die a¨hnliche Anteile wie die α- und γ-Bakterien aufwiesen. Demgegenu¨ber
war in der zweiten Abwasseranlage, in der Molkereiabwasser behandelt wurde, eine
klare Dominanz der Cytophaga-Flavobacterium-Untergruppe zu finden. Dies zeigte,
dass unterschiedliche Na¨hrstoffverha¨ltnisse deutliche Unterschiede in der Bakterien-
zusammensetzung bedingen ko¨nnen, die bereits mit Gensonden niedriger phyloge-
netischer Spezifita¨t nachgewiesen werden ko¨nnen.
Ganzheitliche Analysen zu Populationsvera¨nderungen in einem biologischen Ab-
wasserbehandlungssystem eignen sich zur Beurteilung der verschiedenen Effekte, die
durch A¨nderung der Prozessparameter oder der Na¨hrstoffversorgung hervorgerufen
werden ko¨nnen. Dazu za¨hlen Parameter wie z.B. hydraulische Retentionszeit (HRT),
pH-Wert, Salzgehalt, Temperatur, Sauerstoffversorgung sowie Art und Konzentrati-
on der C-Quelle. Weiterhin kann die Reaktion parallel betriebener Systeme auf die
A¨nderung eines Parameters untersucht werden, da z.B. ein gleiches Abbauverhalten
nicht zwingend durch die gleiche Biozo¨nose erfolgen muss. Die Biozo¨nose kann in
Abwassersystemen eine hohe Diversita¨t besitzen, so dass verschiedene Antworten auf
a¨ußere Einflu¨sse denkbar sind. Es zeigte sich bei Untersuchungen in Belebtschlamm,
dass die Bakterienzusammensetzung stark variieren konnte, ohne dass die Abbau-
leistung davon betroffen war [195, 196]. Weiterhin zeigten Parallelansa¨tze unter-
schiedliche Adaptationszeiten an neue Na¨hrstoff- und Betriebsparameter, wobei sich
2.6. ABWASSERSYSTEME UND FISH 37
auch die Bakterienzusammensetzung der Ansa¨tze unterschied [202]. In Ballinger et
al. [203] ist beschrieben, dass die Erho¨hung der C-Quellen-Konzentration in einem
Nitrifikationsreaktor und ihre anschließende Erniedrigung auf das Ausgangsniveau
dazu fu¨hrte, dass bei Versuchsende mit Hilfe der FISH die bekannten Ammonium-
Oxidierer nicht mehr gefunden werden konnten, obwohl die Nitrifikationsleistung
nach außen unbeeinflusst blieb. Dies zeigt, dass die Bakterienpopulation in einem
biologischen System sehr dynamisch ist, wobei Unterschiede in einem nach außen
vergleichbaren Verhalten resultieren ko¨nnen. Damit verbunden ist auch die Fa¨hig-
keit, sich schnell an a¨ußere Sto¨reinflu¨sse anzupassen, ohne dass die Abbauleistung
dauerhaft gesto¨rt ist [184]. Um diese teilweise sehr komplexen Populationsanalysen
durchzufu¨hren, werden neben der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung ha¨ufig weitere
Methoden wie die PCR-DGGE eingesetzt [183, 184, 202, 203, 204] (s. Abschnitt
2.5.5).
2.6.3 Spezielle Populationsanalysen
Um spezielle Fragestellungen der Abwasserbehandlung zu bearbeiten, wurden wei-
tere Sonden fu¨r bestimmte Vertreter der Abwasserbakterien entwickelt. Beispiele
hierfu¨r sind Bakterien, die fu¨r die biologische Phosphatelimination verantwortlich
sind (enhanced biological phosphate removal, EBPR) sowie filamento¨se Bakterien,
die fu¨r das Auftreten von Bla¨hschlamm verantwortlich gemacht werden. Im Fal-
le der Phosphatelimination zeigte sich mit Hilfe der in-situ Detektion, dass neben
Acinetobacter v.a. gram-positive Bakterien mit hohem G+C Gehalt (z.B. Actinobac-
teria [205, 206]) eine wichtige Rolle spielen [207]. Der Anteil an Acinetobacter betrug
nur ca. 8% und damit weit weniger als durch Anreicherungsverfahren zu vermuten
war. Ebenso zeigte sich, dass die β-Bakterien weitaus zahlreicher auftraten als die
γ-Bakterien, zu denen Acinetobacter za¨hlt [199, 207]. Mit Hilfe von FISH besta¨tigte
sich auch, dass die α- und β-Bakterien eine wichtige Rolle im EBPR Prozess spielen
[145]. Teilweise ist es jedoch noch unklar, welche Bakterienarten in Realsystemen fu¨r
die EBPR verantwortlich sind [206], so dass hier weiterhin großer Forschungsbedarf
besteht.
Als filamento¨se Bakterien wurden mit Hilfe von Gensonden z.B. Sphaerotilus
spec. [199], Haliscomenobacter spp., Leptothrix spp., Thiothrix spp., Eikelboom Typ
021N [142, 208] sowie Gordonia spp. [209] und Microthrix parvicella [210, 211] iden-
tifiziert. Wird die FISH-Analyse zur Kontrolle von Abwasseranlagen mit automa-
tischer Bildanalyse gekoppelt, kann sie sich als Fru¨hwarnsystem fu¨r das Auftreten
von Bla¨hschlamm eignen [142].
Mit Hilfe molekularbiologischer Methoden lassen sich auch Abwassersysteme zur
Behandlung spezieller Schad- oder Problemstoffe untersuchen, wie z.B. der Abbau
aromatischer Komponenten [212], die Behandlung von Abwa¨ssern unter mesophilen
und thermophilen Bedingungen [213, 214] oder anaerobe Systeme [215].
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2.6.4 Nitrifikation
Eine wichtige Abbauleistung biologischer Systeme in der Abwasserbehandlung ist
die Nitrifikation. Dabei wird Ammonium in einer zweistufigen Oxidation zuerst in
Nitrit und weiter in Nitrat umgewandelt. Die dafu¨r verantwortlichen Bakterien wer-
den allgemein als Nitrifikanten bezeichnet. Damit ist jedoch keine phylogenetisch
einheitliche Gruppe verbunden. Das wird umsomehr dadurch deutlich, dass bislang
kein Bakterium bekannt ist, welches beide Schritte, d.h. sowohl die Oxidation zu
Nitrit als auch die weitere Oxidation zu Nitrat, durchfu¨hren kann [216]. Die Mehr-
zahl der zur Nitrifikation befa¨higten Bakterien geho¨ren zu den chemoautotrophen
Bakterien, d.h. Ammonium bzw. Nitrit fungiert als Elektronendonator und anor-
ganischer Kohlenstoff (Kohlensa¨ureformen, CO2) als Kohlenstoffquelle. Der erste
Schritt wird durch die Ammonium-Oxidierer (AOB, Nitrosifizierer) durchgefu¨hrt (s.
Gleichung 2.14), zu denen z.B. Bakterien der Gattung Nitrosomonas, Nitrosococcus
und Nitrosospira geho¨ren (s. auch Abbildung 2.6). Der erste Teilschritt dieser Re-
aktion, die Oxidation des Ammonium zu Hydroxylamin, wird katalysiert von der
Ammonium-Monooxygenase, deren Strukturgen amoA ebenfalls zum Nachweis von
AOB verwendet werden kann (s. Abschnitt 2.5.5).
NH+4 + 1.5 O2 −→ NO
−
2 +H2O + 2H




Im zweiten Schritt wird Nitrit durch Nitrit-Oxidierer (Nitrifizierer wie Nitro-
bacter und Nitrospira) zu Nitrat oxidiert (s. Gleichung 2.15).
NO−2 + 0.5 O2 −→ NO
−
3 ∆ G




Wird die autotrophe Verstoffwechselung von Kohlenstoffdioxid und die Bildung
von Zellmasse mit einberechnet, ergibt sich anhand Gleichung 2.16 ein Sauerstoff-
verbrauch von 4,34 g/g NH+4 -N [217]. Demgegenu¨ber steht bei der aeroben, hete-
rotrophen Umsetzung organischer Materie (OM) ein Sauerstoffverbrauch von nur
1,42 g/g OM [217].
NH+4 + 1.86 O2 + 1.98 HCO
−
3 −→
0.02 C5H7NO2 + 0.98 NO
−
3 + 1.88 H2CO3 + 1.04 H2O (2.16)
Die Energieausbeute der Nitrifikation ist niedrig, so dass sich daraus niedrige
Wachstumsraten und lange Generationszeiten ergeben. Fu¨r heterotrophe Bakterien
kann eine mittlere Wachstumsrate von µ= 0,3 h−1 angenommen werden, wa¨hrend sie
fu¨r die Autotrophen im Bereich von µ = 0,08 h−1 liegt [218]. Dies kann zu Problemen
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bei der Etablierung der Nitrifikation in biologischen Anlagen fu¨hren. Die Einfahrpha-
se von Bioreaktoren zur gleichzeitigen C- und N-Elimination kann in diesen Fa¨llen
deutlich erho¨ht sein [219]. Entsprechend besteht bei Sto¨rungen einer biologischen
Anlage die Gefahr, dass die Nitrifikanten aus dem System ausgewaschen werden
oder eine la¨ngerfristige Verringerung der Nitrifikationsleistung folgt [218], insbeson-
dere bei Verwendung suspendierter Biomasse [220]. Das Optimum der Nitrifikation
liegt im Bereich von pH-Werten von 7,5 bis 8,5, trotz der Sauerstoffabha¨ngigkeit
kann die Nitrifikation in Lo¨sungen bis zu einer Sauerstoff-Konzentration von nur 0,5
mg/L beobachtet werden [93].
2.6.5 Phylogenie der Nitrifikanten
Die Ammonium-Oxidierer (AOB) geho¨ren mit Ausnahme von Nitrosococcus oceanus
(γ-Unterklasse) zu den β-Proteobakterien und sind obligat chemolithoautotroph.
Dagegen sind manche Nitrit-Oxidierer mixotroph bzw. heterotroph [216, 221, 222].
Zu den als AOB beschriebenen Gattungen geho¨ren Nitrosomonas, Nitrosococcus,
Nitrosospira sowie Nitrosovibrio und Nitrosolobus [216], wobei die letzteren drei
eine recht enge Verwandtschaft zueinander zeigen [223] und deswegen auch un-
ter dem gemeinsamen Gattungsnamen Nitrosospira zusammengefasst werden [224,
225, 226]. Zu den Nitrit-Oxidierern (NOB) geho¨ren die Gattungen Nitrobacter (α-
Unterklasse), Nitrococcus (γ-Unterklasse) sowie Nitrospina (δ-Unterklasse) und Ni-
trospira (eigene Klasse [177], mit gewisser Verbindung zur δ-Unterklasse [216]) [190,
216]. Nitrospira war zwar lange Zeit als Nitrit-Oxidierer bekannt, insbesondere in
Meerwasser, in Su¨ßwasser und Abwassersystemen wurde deren Bedeutung jedoch
lange unterscha¨tzt. Nitrospira moscoviensis wurde als erster Su¨ßwasser-Vertreter
aus einem Heizrohrsystem isoliert [227]. Dabei wurde bereits die Einordnung als ei-
gene Klasse innerhalb der Bacteria getroffen. In Abbildung 2.6 ist der Stammbaum
der Bacteria unter besonderer Beru¨cksichtigung der Nitrifikanten dargestellt.
Weitergehende Untersuchungen, die Vergleiche zwischen den Ergebnissen aus
16S-rRNA-Sequenzanalysen und der amoA-Sequenzanalyse miteinbezogen [187], er-
gaben teilweise sog. mismatches zwischen der Sonde Nso190 (s. Abbildung 2.6) und
der Basensequenz mancher AOB. In der Praxis kann das heißen, dass die Stringenz
bei der Hybridisierung herabgesetzt werden muss, um eine Bindung und damit einen
Nachweis der AOB mit Nso190 zu erzielen [228]. Eine umfangreiche Evaluierung vie-
ler AOB-spezifischer Sonden wurde von Utaker und Nes [225] durchgefu¨hrt. Im Falle
der Sonde Nso190 wurde darauf hingewiesen, dass die Verringerung der Stringenz
zwar zusa¨tzlich den Nachweis von z.B. Nitrosomonas ureae erlaubt (3 mismatches),
dabei gleichzeitig aber auch weitere Vertreter der β-Proteobakterien erfasst werden,
die nicht zu den AOB geho¨ren. Je nach untersuchtem biologischem System (Boden,
Frischwasser) kann dies zu einer Verfa¨lschung der Ergebnisse fu¨hren, im Abwasserbe-
reich, wie bei Persson et al. [228] gezeigt, aber auch sinnvoll sein. Nach [225] bindet
























N. europaea, N. eutropha, 
N. marina, N. halophila, 
Nitrosococcus mobilis
(NEU)
Abbildung 2.6: Stammbaum der Bacteria und der Nitrifikanten mit Angabe der
Oligonukleotidsonden fu¨r FISH (fettgedruckt: in dieser Arbeit eingesetzt).
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die Sonde Nsm156 (s. Abbildung 2.6) bei Einhaltung der Hybridisierungsbedingun-
gen ausschließlich Vertreter von Nitrosomonas und grenzt sich dabei von der Probe
Nsv443 ab, die spezifisch die Vertreter der Nitrosospira nachweist. Die Sonde NEU
bindet bei gleichzeitigem Einsatz einer Kompetitorsonde (cNEU) nur solche Spezi-
es, die nicht mehr als 1 mismatch besitzen und ist somit ebenfalls sehr spezifisch
fu¨r die Detektion der halotoleranten Arten von Nitrosomonas (s. auch Abbildung
2.6). Fu¨r Nitrosococcus mobilis zeigte sich, dass sich die Sonde NmV genu¨gend von
anderen Sequenzen unterscheidet und sich somit zum spezifischen Nachweis eignet.
Da jedoch die Anzahl der bekannten 16S-rRNA-Gensequenzen stetig wa¨chst, kann
sich auch die hier beschriebene Spezifita¨t der Gensonden a¨ndern.
Im Falle der Sonde Ntspa712 zeigte sich, dass diese fu¨r den Nachweis der ge-
samten Gattung Nitrospira geeignet ist, also nicht nur fu¨r bestimmte Untergruppen
dieser Gattung, wie dies bei fru¨her entwickelten Sonden teilweise der Fall war [190].
2.6.6 Populationsanalysen der Nitrifikanten
In den letzten Jahren wurden intensive Bemu¨hungen unternommen, das Auftreten
und Verhalten der Nitrifikanten unter verschiedenen Umwelt- und Na¨hrstoffbedin-
gungen zu untersuchen. Zur Optimierung biologischer Anlagen hinsichtlich der Be-
triebsfu¨hrung sowie der Na¨hrstoffversorgung sind diese Kenntnisse hilfreich.
2.6.6.1 Populationsanalysen der AOB
Bei allen bisherigen Untersuchungen in Abwassersystemen zeigte sich eine hohe Di-
versita¨t in der Populationszusammensetzung der AOB. Deswegen wurden ha¨ufig
hierarchische Sonden-Sets eingesetzt, um die Aussagekraft der Ergebnisse zu verbes-
sern. Es zeigte sich, dass in den meisten Abwassersystemen die Gattung Nitrosomo-
nas vorherrschend war. Mobarry et al. [229] entwickelten das erste Gensonden-Set,
mit dem sich eine gute Charakterisierung der AOB durchfu¨hren ließ: Nso190 und
Nso1225, Nsm156, Nsv443 und NEU (s. auch Abbildung 2.6). Im dabei untersuchten
Abwassersystem wurden keine AOB der Gattung Nitrosospira (Nsv443) nachgewie-
sen, außerdem zeigte sich, dass eine Vielzahl der mit der AOB-spezifischen Sonde
Nso190 nachgewiesenen Bakterien nicht mit der Sonde Nsm156 zu detektieren waren.
Dies legte den Schluss nahe, dass es weitere, noch nicht mit den bisher bekannten
Gensonden nachzuweisende AOB geben musste, die weder mit Nsm156 noch mit
Nsv443 detektiert werden konnten. Eine weitere Spezifizierung der AOB und gleich-
zeitige Unterteilung der mit der Sonde NEU nachweisbaren Bakterien gelang mit
der Sonde NmV, spezifisch fu¨r Nitrosococcus mobilis [223]. In Untersuchungen von
Juretschko et al. [193] und Rowan et al. [230] war Nitrosococcus mobilis der dominie-
rende Vertreter der AOB. Auch zeigte sich, dass eine geringe Anzahl von Bakterien
nur mit NmV und nicht mit NEU nachgewiesen werden konnten, obwohl NEU fu¨r
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eine u¨bergeordnete Ebene der AOB steht, was wiederum fu¨r eine hohe, teilweise in
ihrer DNA-Sequenz noch unbekannten Diversita¨t der AOB spricht. Mit der Sonde
Nsv443 konnten bei Juretschko et al. [193] wiederum keine Bakterien nachgewiesen
werden, ebenso bei [228, 231], woraus geschlossen werden kann, dass Nitrosospira in
Abwassersystemen nur eine untergeordnete Rolle spielt. Bakterien, die zwar mit der
Sonde Nsm156, nicht jedoch mit der Sonde NEU nachgewiesen werden, ko¨nnen z.B.
zur Art Nitrosomonas ureae geho¨ren [232].
Die Amplifizierung der 16S-rRNA-Sequenzen konnte die Annahme unterstu¨tzen,
dass die Diversita¨t der AOB auch in einfachen Abwassersystemen sehr hoch sein
kann [233]. De Beer und Schramm [234] fanden in nitrifizierenden Biofilmen ei-
ne Vielzahl von Vertretern der Gattung Nitrosomonas, in diesem Falle aber auch
die Gattung Nitrosospira. Aus diesen Ergebnissen resultierte die Frage, inwieweit
sich aus dieser Diversita¨t Konsequenzen fu¨r den Betrieb von nitrifizierenden Ab-
wasseranlagen ergaben. U¨berraschenderweise zeigten auch Untersuchungen in ano-
xisch betriebenen Biofilmreaktoren die Anwesenheit von AOB mit Hilfe der Sonden
Nso190, Nso1225 und NEU [149]. Grundlage dieser Untersuchungen war die Cha-
rakterisierung der anaeroben Ammonium-Oxidation (Anammox). Diese wurde auch
fu¨r Vertreter der aeroben NH+4 -Oxidation beschrieben, allerdings wiesen Bakteri-
en der Planctomycetales deutlich ho¨here Anammox-Aktivita¨ten auf als die AOB
[149, 235], so dass davon ausgegangen werden kann, dass hauptsa¨chlich erstere fu¨r
die anaerobe Ammonium-Oxidation verantwortlich sind. In einem Prozess mit AOB
und Anammox-Bakterien kann somit eine komplett autotrophe Stickstoffentfernung
aus einem Abwasser realisiert werden [153, 235]. Auch in aerob/anoxisch gefahre-
nen Reaktoren mit einer Sauerstoffkonzentration von unter 0,5 mg/L konnten ho-
he Ammonium-Oxidationsraten gefunden werden [185]. Die Zusammensetzung der
AOB kann dabei variieren, z.B. wurden bei Park et al. [185] sowohl Vertreter von
Nitrosomonas als auch von Nitrosospira in sich a¨ndernden Anteilen gefunden. Dabei
schlossen die Autoren aus dem Vergleich mit den Ergebnissen anderer Arbeitsgrup-
pen, dass Nitrosospira besser an geringe Sauerstoffkonzentrationen adaptiert ist, da
dies ein Kennzeichen fu¨r die Habitate (Sedimente, Boden) war, in denen Nitrosospira
bis dahin hauptsa¨chlich nachgewiesen werden konnten. Dies besta¨tigte die Untersu-
chungen, in denen Nitrosospira im Abwasserbereich nur selten gefunden wurde.
2.6.6.2 Populationsanalysen der NOB
Bei den Nitrit-oxidierenden Bakterien stellte sich im Abwasserbereich heraus, dass in
fast allen Untersuchungen Vertreter der Nitrospira die vorherrschende Gruppe dar-
stellten [172, 190, 193, 232, 236, 237]. Entgegen der fru¨heren Annahme, dass Nitro-
bacter der wichtigste Nitrit-Oxidierer ist, wurden Vertreter dieser Gruppe nur selten
nachgewiesen [229, 231, 234, 238]. In diesen Fa¨llen wurden jeweils sowohl Nitrospi-
ra als auch Nitrobacter gefunden, wobei vermutet werden kann, dass Nitrobacter
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nur bei bestimmten Bedingungen wie hohen Salz- und Ammoniumkonzentrationen
in mit FISH detektierbaren Konzentrationen vorliegt [172, 190]. Dies wa¨re eine Er-
kla¨rung fu¨r die bevorzugte Isolierung von Nitrobacter in Anreicherungskulturen. Die
Einteilung der Nitrit-Oxidierer kann somit auch in sog. r -Strategen (hohe Wachs-
tumsrate r in h−1, wie Nitrobacter) und K -Strategen (hohe Substrataffinita¨t K in
g/L, Wachstum bei geringen Konzentrationen, wie Nitrospira) erfolgen [190, 239].
Diese Einordnung ist an die von Monod vorgeschlagene Beschreibung des bakteriel-






· rmax = maximale Wachstumsrate in h
−1
· S = Substratkonzentration in g/L
· Ks = Substratsa¨ttigungskonstante in g/L, beschreibt die Affinita¨t des Sub-
strates zum Mikroorganismus
2.6.6.3 Einfluss a¨ußerer Faktoren auf die Nitrifikanten
Zur Etablierung von Nitrifikanten in biologischen Systemen ist aufgrund der nied-
rigen Wachstumsraten immer eine gewisse Einfahrzeit erforderlich [219]. Fu¨r eine
gleichzeitige Eliminierung des Ammoniumstickstoffs und organischer C-Quellen in
Biofilmreaktoren erweist es sich als sinnvoll, das System zuerst ohne organische C-
Quelle zur Etablierung einer autotrophen Bakterienpopulation zu betreiben. Danach
kann dann auf ein Medium mit C-Quellen umgestellt werden [241]. Dieses Vorge-
hen kann insbesondere dann no¨tig sein, wenn durch etwaige Ru¨ckspu¨lvorga¨nge ein
Anwachsen der Nitrifikanten erschwert wird. Auch durch die Wahl einer geeigne-
ten hydraulischen Retentionszeit (HRT) la¨sst sich eine gemischte Bakterienpopu-
lation zur gleichzeitigen N- und C-Eliminierung verwirklichen. Beispielsweise kann
in einem Suspensions-Biofilmreaktor die HRT so eingestellt werden, dass sich die
heterotrophen Bakterien in Suspension befinden, die autotrophen Bakterien als Bio-
film anwachsen [218]. Wachsen sowohl die heterotrophen Bakterien als auch die
Nitrifikanten als Biofilm, so besiedeln die schnellwachsenden heterotrophen Bakte-
rien die a¨ußeren Schichten des Biofilms, wa¨hrend die Nitrifikanten in den tieferen
Schichten des Biofilms zu finden sind [186, 241, 242, 243]. Daraus folgen Diffusi-
onslimitierungen bestimmter Na¨hrstoffe fu¨r die Nitrifikanten, insbesondere fu¨r die
gelo¨ste Sauerstoffkonzentration (dissolved oxygen, DO). Dies kann zu einer Beein-
tra¨chtigung der Nitrifikationsleistung fu¨hren [186, 243]. Demgegenu¨ber wurde aber
44 KAPITEL 2. GRUNDLAGEN
auch festgestellt, dass die Nitrifikation bei gleichzeitiger C-Eliminierung nur unwe-
sentlich gesto¨rt wird, was z.B. mit der Fa¨higkeit der Nitrifikanten begru¨ndet werden
kann, auch bei sehr niedrigen DO-Konzentrationen aktiv zu sein [241, 242]. Durch
eine geeignete Wahl der Parameter Beladung und hydraulische Retentionszeit sowie
der Ru¨ckspu¨lintervalle kann somit eine stabile Nitrifikationsleistung erzielt werden.
Nitrifikanten, insbesondere die Ammoniumoxidierer, wachsen ha¨ufig als Mikroko-
lonien, bestehend aus ca. 3000 Einzelzellen, mit einem Durchmesser von 3-20 µm
und meist zwischen heterotrophen Bakterien eingebettet [175, 244]. Bei Nitrospira
wurde auch netzartiges Wachstum beobachtet [186]. Die wichtigsten Auswirkungen
a¨ußerer Faktor auf die Nitrifikationsleistung und die Nitrifikanten sind in Tabelle 2.4
zusammengefasst.
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Tabelle 2.4: Einfluss a¨ußerer Faktoren wie Na¨hrstoffversorgung, Zugabe von C-
Quellen, pH-Wert, Temperatur und HRT auf die Nitrifikation sowie die Ammonium-
und Nitrit-Oxidierer in biologischen Abwassersystemen. Angabe der untersuchten
Systeme und der angewandten Nachweismethoden.
Quelle System Beobachtungen Methode
[233] synth. Raffinerieab-
wasser
hohe AOB-Diversita¨t, Nitrosomonas > Nitrosospira PCR,
FISH
[230] ha¨usl. und industr.
Abwasser
N. mobilis als Hauptvertreter (da halotolerant) PCR
[185] full-scale WWTP
(ha¨usl. Abwasser)
Nitrosospira bei geringen DO-Konz., niedrige T:
mehr N. europaea, ho¨here T: mehr Nitrosospira
amoA-
Analyse




Wechsel von ha¨uslichem auf synthetisches Abwas-
ser bewirkt Verschiebung von N. ureae zu N. euro-
paea/eutropha, C/N-Erho¨hung verringert Nitrifika-






pH-Wert A¨nderung beeintra¨chtigt die Nitrifikation
sta¨rker als eine CSB-Erho¨hung, Prozess der Biofilm-






Hungerphasen beeintra¨chtigen AOB kaum, NOB
sta¨rker, heterotrophe am sta¨rksten betroffen, FISH-
Signalintensita¨t auch nach Hungerzeit konstant, Pa-






Bei Erho¨hung von C/N Kompetition um O2, DO im
Biofilm bis ca. 150-200 µm Tiefe vorhanden, Nitrifi-






ge DO, CSB/N ca.
1,3
O2-Limitierung fu¨r Nitrifikanten, Erho¨hung der HRT
bewirkt keine Verbesserung des N- und C-Abbaus,
keine Nitrosospira und N. mobilis, im Biofilm: AOB








Erho¨hung C/N von 2 auf 5 bewirkt Abnahme der
Nitrifikation, Erniedrigung auf C/N = 2 vollst. Wie-




[246] Fluidized Bed Re-
actor





Nitrospira kann Pyruvat aufnehmen (event. mixo-
tropher Stoffwechsel, Vorteil in Abwassersystemen),
Kana¨le in Bakterienhaufen verbessern Stofftransport
FISH,
MAR
[218] Biol. Airlift Reac-
tor




[247] Laborreaktor Einfluss NH+4 -Konz.: reversible Populationsverschie-






3.1.1 Gelo¨ster organischer Kohlenstoff (DOC)
Fu¨r die Messung des gelo¨sten organischen Kohlenstoffs (dissolved organic carbon,
DOC) wurden die Proben mit einem 0,45 µm Membranfilter (Cellulosenitrat-Filter,
Sartorius, Go¨ttingen) filtriert. Die Proben wurden mit einem Shimadzu TOC-Ana-
lyzer 5000 gemessen. Dabei wurden die Proben nach Ansa¨uerung mit 2 N HCl (ca. 2
Tropfen auf 5 mL Probe) fu¨r 4 min mit Stickstoff ausgeblasen, um den anorganischen
Kohlenstoffanteil zu entfernen. Der in der Lo¨sung verbleibende organische Kohlen-
stoff wurde daraufhin an einem Platinkatalysator bei 680 ◦C im Sauerstoffstrom
zu CO2 oxidiert, welches nach der Passage einer Ku¨hlfalle infrarotspektrometrisch
(NDIR-Detektor, Nicht-dispersiver Infrarot-Gasanalysator) quantifiziert wurde. Die
Kalibrierung des Messgera¨tes erfolgte mit einer Kaliumhydrogenphthalatlo¨sung. Der
Mittelwert aus drei Messungen wurde ermittelt. Die Proben wurden bei Bedarf mit
demineralisiertem Wasser verdu¨nnt. Teilweise dienten auch die Bypass-Messungen
aus der LC-DOC Untersuchung als DOC-Messwert (s. 3.1.2).
3.1.2 LC-DOC Untersuchung
Zur na¨heren Charakterisierung der organischen Abwasserinhaltsstoffe wurde eine
gelchromatographische Trennung mit on-line DOC-Detektion (liquid chromatogra-
phy, LC-DOC) durchgefu¨hrt [248]. Hierbei wurde der DOC der Probe in einer Gel-
sa¨ule nach dem Gro¨ßenausschlussprinzip in Fraktionen aufgetrennt. Die Erfassung
der Fraktionen erfolgte kontinuierlich durch UV-Absorption (PHD-601, Gat) und
DOC-Detektion in einem Du¨nnfilmreaktor (Gra¨ntzel, Karlsruhe, Oxidation des DOC
zu CO2). Als Elutionsmittel diente Phosphatpuffer (1,25 g/L Na2HPO4 · 2 H2O,
2,5 g/L KH2PO4, pH-Wert 6,6, isokratische Elution 1 mL/min), als Trenngel wurde
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TSK HW 40S (Porengro¨ße: 5 µm, 20 mm x 250 mm, Toso Haas, Stuttgart) ver-
wendet. Die Bypassmessung diente der Bestimmung des Gesamt-DOC-Gehalts der
Proben.
3.1.3 Chemischer Sauerstoffbedarf (CSB)
Der chemische Sauerstoffbedarf (CSB) wurde mit Hilfe eines Ku¨vettenschnelltests
(Merck) gemessen. Der Messbereich lag bei 500 bis 10000 mg CSB/L bzw. 10
bis 150 mg CSB/L. Die Konzentrationsbestimmung erfolgte in einem Photometer
(Spectroquant Nova 60, WTW). Die Proben wurden bei Bedarf mit deminerali-
siertem Wasser verdu¨nnt.
3.1.4 Spektraler Absorptionskoeffizient (SAK)
Der spektrale Absorptionskoeffizient (SAK) wurde bei den Wellenla¨ngen λ = 254
nm (UV-Bereich, UV) und λ = 436 nm (sichtbarer Bereich, Vis) gemessen. Es wurde
eine Quarzglasku¨vette mit einer Schichtdicke von d = 1 cm verwendet, als Photo-
meter diente ein Milton Roy Spectronic 1201. Der Messwert wurde auf die Einheit
des SAK [m−1] umgerechnet.
3.1.5 pH-Wert
Die Messung des pH-Wertes erfolgte mit Hilfe einer Einstabmesselektrode (Mettler
Toledo InLab 419) und einem Messgera¨t (Schott pH-Meter CG 840) mit automati-
scher Temperaturkompensation. pH-Werte wurden mit Hilfe verdu¨nnter HCl- bzw.
NaOH-Lo¨sungen eingestellt.
3.1.6 Ionenchromatographie (IC)
Die Bestimmung der Nitrit- und Nitrat-Konzentrationen erfolgte ionenchromato-
graphisch mit einem Ionenchromatograph Metrohm IC 690. Dazu wurden die Pro-
ben in 2 mL Kunststoffgefa¨ße u¨berfu¨hrt und bis zur Analyse bei -20 ◦C gelagert.
Als Trennsa¨ule diente eine IC-Anionensa¨ule Super-Sep (4,6 mm x 100 mm, Partikel-
gro¨ße: 12 µm, Metrohm, Herisau, Schweiz), als Eluent wurde 2,5 mM Phthalsa¨ure
mit 5 % Acetonitril mit einem pH-Wert von 4,2 verwendet. Die Elution erfolgte
isokratisch bei einem Fluss von 1,25 mL/min, die Fraktionen wurden mit einem
Leitfa¨higkeitsdetektor (IC 690) detektiert.
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3.1.7 Hochauflo¨sende Flu¨ssigkeitschromatographie (HPLC)
Die Analytik fu¨r den Nachweis der optischen Aufheller wurde mit hochauflo¨sen-
der Flu¨ssigkeitschromatographie (high performance liquid chromatography, HPLC,
Hewlett-Packard HP 1090 mit Dioden Array-Detektor (DAD HP 1100) und Fluo-
reszenzdetektor (FLD HP 1046 A)) durchgefu¨hrt. Die Bestimmung erfolgte unter
den folgenden Bedingungen:
· Sa¨ule: ODS Hypersil (Agilent, HP), 4 mm x 125 mm, Partikelgro¨ße: 5 µm, alle
Silanolgruppen mit C18-Gruppen modifiziert
· Eluent A: Acetonitril/Methanol (1:1)
· Eluent B: 0,1 M Ammoniumacetatpuffer bei pH-Wert = 6,5
· Injektionsvolumen: 50 µL
· Flussrate: 1 mL/min
· Temperatur: 35 ◦C
· Gradient: 20 min linearer Gradient von 10 % A / 90 % B zu 100 % A / 0 % B
· Detektionswellenla¨ngen: DAD: λ = 350 nm, λ = 254 nm; FLD: λexc = 350
nm, λem = 430 nm
3.1.8 LC-MS
Die Messung der Substanz Butyraldehyd erfolgte mit Hilfe eines HPLC Systems
(HP 1100 Series, Agilent) gekoppelt mit einem Triple Quadrupol Massenspektro-
meter (MS) API 3000 (Applied Biosystems, Sciex, Canada) mit Electrospray Ioni-
sierung (ESI, TurboIonsprayTM , Sciex). Die Proben wurden zuvor derivatisiert. Dazu
wurden zu 5 mL Probenlo¨sung 100 µL Derivatisierungsreagenz ( 1,3 g/L 2,4-Dinitro-
phenylhydrazin (DNPH) in HCl : H2O: AcN = 2 : 5 : 1) zugesetzt und mindestens 4 h
bei Raumtemperatur inkubiert. Danach erfolgte eine Direktinjektion dieser Lo¨sung
ins LC-MS. Die Messbedingungen sind im folgenden aufgezeigt.
HPLC
· Trennsa¨ule: XTerraTM MS C18, 2,1 x 150 mm, Partikelgro¨ße: 5 µm, Tempera-
tur konstant 35±2 ◦C
· Eluenten: A: 1 mM Ammoniumacetat in entionisiertem Wasser (Milli-Q), B:
Acetonitril
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· Gradientenprogramm: 70 % A, in 25 min linearer Gradient bis 0 % A, 5 min
isokratisch bei 0 % A
· Flussrate: 0,3 mL/min
· Injektionsvolumen: 20 µL
ESI
· Nebulizer gas flow: 1,23 L/min
· Curtain gas flow: 1,73 L/min
· Dry gas flow: 6 L/min
· Dry gas temperature: 450 ◦C
· IS: -5000 V
MS/MS
· Multiple reaction monitoring mode (MRM), Ionenu¨berga¨nge: m/z 251,2 →
m/z 163,2
· Collision gas thickness: 2,29 x 1017 cm−2, Kollisionsenergie: 16 eV
Es erfolgte eine 6-Punkt Kalibrierung des Systems von 2 µg/L bis 200 µg/L
Butyraldehyd. Es wurde eine lineare Kalibrierfunktion erstellt (y = 5,43 · 106 x +
12,8 · 106, R2 = 0,993), alle Proben wurden in Doppelbestimmung gemessen.
3.1.9 Gaschromatographie (GC-MS)
Mit der Gaschromatographie gekoppelt mit einem Massenspektrometer (GC-MS,
Gaschromatograph GCQ, Finnigan MAT) wurden die Substanzen Butendiol und
Propyldioxepen analysiert. Die Messbedingungen sind im folgenden aufgefu¨hrt:
· Sa¨ule: DB-5MS, La¨nge: 30 m, Innendurchmesser: 0,25 mm, Filmdicke: 0,25 µm
· Tra¨gergas: He 5.0
· Injektionsvolumen: 1 µL
· Interner Standard: Hexandiol
· Temperaturprogramm: 60 ◦C mit 9 ◦C/min auf 110 ◦C, mit 25 ◦C/min auf
280 ◦C
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· Injektor: splitless, Temperatur: 250 ◦C, Eingangsdruck: 9-13 psi
· MS: Fullscan
· Massenbereich: 30 bis 200 g/mol
· Temperatur der Ionenquelle: 200 ◦C
· Transferline: 250 ◦C
· Elektronenstroßionisation bei 70 eV
2 mL der Probe (bei Bedarf wurde die Probe mit demineralisiertem Wasser
verdu¨nnt) wurden mit 2 mL Ethylacetat, 0,5 mL NaCl-Lo¨sung (100 g/L) und 100 µL
Hexandiol (2 g/L, interner Standard) in ein Schraubverschlussro¨hrchen gegeben und
ca. 30 s lang ausgeschu¨ttelt. Nachdem sich die beiden Phasen getrennt hatten, wur-
den ca. 1,5 mL des mit den beiden Stoffen angereicherten Ethylacetats abpipettiert,
in ein Messro¨hrchen fu¨r die GC gegeben und fest verschlossen. Vor jeder Messreihe
wurde eine Kalibriergerade fu¨r beide Substanzen aufgenommen. Die Messwerte wur-
den bezogen auf den internen Standard berechnet.
3.1.10 Wasserstoffperoxid-Bestimmung
Die Wasserstoffperoxid-Analyse wurde in Anlehnung an DIN 38409 Teil 15 durch-
gefu¨hrt. Dabei wurden 9 mL der Probe mit 1 mL eines Titanreagenz versetzt und
das gebildete Peroxotitanylkation photometrisch bei λ = 415 nm bestimmt (UV-
Spektrometer Cary 50, Varian).
3.1.11 Ammonium-Bestimmung
Die Bestimmung von Ammonium erfolgte mit einem Ku¨vettenschnelltest (Merck,
Messbereich 0,2 bis 8,0 mg/L NH+4 -N und 4,0 bis 80,0 mg/L NH
+
4 -N) oder in An-
lehnung an DIN 38406 Teil 5. Bei der DIN-Messmethode wurde die Probe mit ei-
ner Salicylat-Citrat-Lo¨sung (13 g Natriumsalicylat, 13 g Trinatriumcitrat-Dihydrat,
0,097 g 2-Nitroprussidnatrium-Dihydrat, ad 100 mL entionisiertes Wasser) sowie
einer Natriumdichlorisocyanurat-Reagenzlo¨sung (1,6 g Natriumhydroxid, 0,1 g Di-
chlorisocyanurat, ad 50 mL entionisiertes Wasser) versetzt und nach 90 min Inku-
bation bei 25±1 ◦C photometrisch bei λ = 655 nm vermessen. Eine Kalibrierreihe
wurde mit Hilfe von Ammoniumsulfat (getrocknet) erstellt. Der Messbereich lag
bei 10 bis 1000 µg/L. Bei Bedarf wurden die Proben mit demineralisiertem Wasser
verdu¨nnt.
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3.2 Reaktorkonstruktion und -charakterisierung
3.2.1 Reaktorkonstruktion
Grundvoraussetzung bei der Konstruktion des Oxidationsreaktors war die Besta¨ndig-
keit der eingesetzten Materialien gegenu¨ber den Abwasserinhaltsstoffen und ins-
besondere gegenu¨ber den verwendeten Reagenzien. Die korrosive Eigenschaft des
Ozons erlaubte somit nur den Einsatz von Edelstahl, Glas und widerstandsfa¨hi-
ger Kunststoffe wie z.B. Teflon. Die gesamte Anlagenkonstruktion sollte zudem in
ein begehbares Labordigestorium integriert werden, um sicheres Arbeiten mit Ozon
zu gewa¨hrleisten. Weitere Anforderungen waren: Flu¨ssigkeitsvolumen ca. 2 L, Auf-
nahme der Reaktionsparameter pH-Wert und Temperatur, Berechnung des Ozonein-
trags in die wa¨ssrige Phase u¨ber kontinuierliche Messung der Gasvolumenstro¨me und
der Ozonkonzentrationen im Reaktionsgas vor und nach Reaktorpassage mit Hilfe
eines Rechnerprogramms, kontinuierliche Dosiermo¨glichkeit fu¨r Wasserstoffperoxid,
Einsatzmo¨glichkeit verschiedener UV-Strahler sowie effektive Durchmischung und
Vermeidung von Totra¨umen. Abbildung 3.1 zeigt die Konstruktionszeichnung des
Reaktors mit den angrenzenden Gera¨ten.
Der Oxidationsreaktor bestand aus zwei hintereinander geschalteten, aus Glas
hergestellten Reaktionssa¨ulen. Die erste Sa¨ule wurde als Begasungssa¨ule konstruiert,
die zweite Sa¨ule als Bestrahlungseinheit. Hier betrug die Schichtdicke des bestrahlten
Ringraumes 1 cm. Der Gaseintrag in die Begasungssa¨ule konnte variabel entweder
im oberen Teil oder im unteren Teil der Sa¨ule vorgenommen werden. Im Laufe der
Versuche zeigte sich, dass der Eintrag im oberen Bereich besser geeignet war, um
eine gute Zerschlagung der Gasblasen zu erreichen. In die Begasungssa¨ule integriert
war eine Ru¨hrwelle, welche am Planflanschdeckel der Sa¨ule in einem gasdichten
Wellenlager sowie am Boden der Sa¨ule mit einem Teflongleitring gelagert wurde.
Beide Lager konnten schmiermittelfrei betrieben werden. An der Ru¨hrwelle waren
drei Propellerru¨hrbla¨tter angebracht, welche die Durchmischung des Reaktors ohne
zusa¨tzliche Pumpe ermo¨glichte. Die Stro¨mungsrichtung im Reaktor war gegen den
Uhrzeigersinn gerichtet, was bedeutete, dass die im oberen Teil der Begasungssa¨ule
eingetragenen Gasblasen nach unten mitgezogen wurden und in der Bestrahlungs-
einheit nach oben in Fließrichtung mitgetragen wurden. An der Ru¨hrwelle wurde
zusa¨tzlich ein Blasenzerschla¨ger angebracht, der gro¨ßere Gasblasen, die sich an den
Propellerru¨hrbla¨ttern bilden konnten und gegen die Fließrichtung nach oben aufstie-
gen, zerteilten. Dadurch konnte ein effizienter Ozoneintrag in das wa¨ssrige Medium
erzielt werden. Es resultierten daraus bei den meisten Oxidationsexperimenten mit
Abwa¨ssern niedrige Ozonkonzentrationen im Reaktorabgas, sofern dies durch die
Reaktionseigenschaften der Abwasserinhaltsstoffe auch gegeben war. Abbildung 3.2
zeigt verschiedene Ansichten des Reaktors.

































Abbildung 3.1: Oxidationsreaktor mit angeschlossenen Gera¨ten und Datenu¨bertra-
gung.
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Abbildung 3.2: Detailaufnahmen des Oxidationsreaktors. Links: Reaktoreinheit, mit-
te: Blasensa¨ule, rechts: Ru¨hrwelle mit Lagerung.
3.2.2 Reaktorcharakterisierung
Die Ozonproduktion erfolgte aus Sauerstoff (fu¨r medizinische Zwecke) mit Hilfe ei-
nes Ozongenerators (Anseros, Ozomat COM). Es ergab sich eine maximale Ozon-
produktion von ca. 55 mg/L fu¨r den bei den Experimenten eingestellten Gasvolumen-
strom von Q = 40 L/h (s. Anhang, Abbildung B.1). Somit konnte fu¨r ein Abwasser-
volumen von 2 L eine Ozondosis von ca. 1 gL−1h−1 erreicht werden.
Um konstante Temperaturen wa¨hrend der Oxidationsexperimente unter Einsatz
von UV-Bestrahlung zu gewa¨hrleisten, wurde ein Wa¨rmetauscher in Form eines
mit Wasser betriebenen Ku¨hlmantels um die Bestrahlungseinheit angebracht. Es
standen zwei UV-Strahler zur Verfu¨gung: ein 15 WQuecksilber-Niederdruck Strahler
(15 W ND, Heraeus TNN 15/32) und ein 150 W Quecksilber-Mitteldruck Strahler
(150 W MD, Heraeus TQ 150) (Spektren s. Anhang, Abbildung B.2). Im Falle
des Mitteldruck-Strahlers musste am Ku¨hlaggregat eine Solltemperatur von 5 ◦C
eingestellt werden, um eine Reaktionstemperatur von 20 ◦C im Reaktor aufrecht zu
erhalten, wa¨hrend der 15 W ND Strahler nur einen unwesentlichen Einfluss auf die
Reaktionstemperatur besaß. Um die Augen zusa¨tzlich vor Strahlung zu schu¨tzen,
wurde um die Bestrahlungseinheit eine geto¨nte Sichtschutzfolie geklebt.
Zur Bestimmung des Photonenflusses des 15 W ND Strahlers wurde eine Aktino-
metrie in Anlehnung an [249] durchgefu¨hrt. Als chemisches Aktinometer wurde Ei-
senoxalat eingesetzt, welches bei UV-Bestrahlung nach Gleichung 3.1 reagiert. Die
Quantenausbeute (Φ) bei λ = 254 nm betra¨gt fu¨r diese Reaktion Φ = 1,25.
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2 Fe3+ + C2O
2−
4 + hν −→ 2 Fe
2+ + 2 CO2 (3.1)
Eine 20 mM Eisen(III)oxalat-Lo¨sung (Eisen(III)chlorid und Kaliumoxalat, mit
Schwefelsa¨ure versetzt) wurde unter den u¨blichen Reaktionsbedingungen (20 ◦C,
Ru¨hrerdrehzahl 350 m−1) bestrahlt. Jede 20 s wurde 1 mL Probe genommen, mit
2 mL Phenanthrolin-Lo¨sung (0,2 %) und 0,5 mL Natriumacetat-Lo¨sung (0,6 M)
versetzt und mit entionisiertem Wasser auf 10 mL aufgefu¨llt. Nach 1 h Reaktionszeit
im Dunkeln wurde die Absorption bei λ = 510 nm bestimmt. Aus der Zunahme des
Fe2+/Phenanthrolinkomplexes (ε = 11100 L mol−1 cm−1) pro Zeiteinheit wurde der
Photonenfluss sowie die abgegebene Leistung (P) bei λ = 254 nm bestimmt (s.
Gleichung 3.2, s. auch Anhang A, Symbole).
P = n˙ · h · ν · Na in (W ) (3.2)
Es ergab sich ein Photonenfluss von 6,26 · 10−6 Einstein/s und somit eine
Strahlerleistung von 2,93 W bei λ = 254 nm. Mit dem 150 W MD Strahler wurde
keine Aktinometrie durchgefu¨hrt und auf die Angaben des Herstellers zuru¨ckgegrif-
fen (Heraeus). Demnach erreichte der Strahler im UV-C Bereich (200 nm ≤ λ ≤
280 nm) einen Strahlungsfluss von 6,2 W.
Zur Ermittlung sinnvoller Reaktionsbedingungen wurde der Reaktor hinsichtlich
der Durchstro¨mungsgeschwindigkeit und seines Durchmischungsverhaltens charakte-
risiert. In den Reaktor wurde unterhalb der Bestrahlungseinheit ein Flu¨gelradmess-
aufnehmer (Kobold KFC 1325) mit Hilfe zweier Anschlussflansche integriert. Bei ei-
ner Ru¨hrerdrehzahl von 350 min−1 ergab sich ein Volumenstrom von ca. 1,6 L/min.
Die Durchmischungszeit wurde mit Hilfe einer KCl-Lo¨sung ermittelt, die in den Re-
aktor injiziert wurde und durch die elektrische Leitfa¨higkeit detektiert wurde. Die
Zeit bis zur Einstellung eines konstanten Wertes wurde ermittelt und in Abha¨ngig-
keit von der Ru¨hrerdrehzahl aufgetragen (s. Abbildung B.3 im Anhang). Die Durch-
mischungszeit bei einer Ru¨hrerdrehzahl von 350 min−1 betrug ca. 30 s. Dies war bei
den Oxidationsexperimenten, welche teilweise u¨ber mehrere Stunden durchgefu¨hrt
wurden, ausreichend, um von einer vollsta¨ndigen Durchmischung auszugehen.
Die Messung des KLa-Wertes (s. Abschnitt 2.2.5) bei diesen Reaktionsbedingun-
gen wurde in Anlehnung an [89] sowohl in demineralisiertem Wasser (pH 2) als auch
in einer Natriumsulfat-Lo¨sung (23,67 g/L, I = 0,5 M, pH 2) durchgefu¨hrt. Letztere
Messung sollte dazu dienen, den KLa-Wert bei kleinen Gasblasen zu bestimmen,
wie sie auch in den Oxidationsexperimenten mit Abwasser auftraten. Gleichzeitig
sollte jedoch eine Reaktion des Ozons mit Wasserinhaltsstoffen vermieden werden,
um einen KLa-Wert unabha¨ngig vom Abwasser und den Reaktionen des Ozons mit
den verschiedenen Abwasserinhaltsstoffen zu erhalten. In 30 s-Absta¨nden wurden
10 bzw. 5 mL Probe (V1) entnommen und sofort mit 10 mL einer Kaliumindigo-
trisulfonat-Lo¨sung (77 mg/L) versetzt. Es wurde auf 100 mL mit entionisiertem






























I = 0,5 M
I = 0 M
Abbildung 3.3: Bestimmung des KLa-Wertes. Messung des Ozoneintrages in demi-
neralisiertes Wasser mit der Ionensta¨rke 0 mol/L und eine Natriumsulfatlo¨sung mit
der Ionensta¨rke 0,5 mol/L.
Wasser verdu¨nnt und die Absorption bei λ = 600 nm bestimmt. Der Ozongehalt
ρO3 in mg/L errechnete sich nach Gleichung 3.3 (DIN 38408 - G 3-3):




Abbildung 3.3 zeigt den Verlauf der Ozonkonzentration in demineralisiertem
Wasser und in Natriumsulfat-Lo¨sung. Die Erniedrigung der Blasengro¨ße bewirkte
offensichtlich eine Verbesserung des Ozoneintrags.
Der KLa-Wert wurde mit 3,9 · 10
−3 s−1 entspr. 14 h−1 (H2Odemin) bzw. mit
4,4 · 10−3 s−1 entspr. 15,8 h−1 (Na2SO4-Lo¨sung) bestimmt. Er lag damit im oberen
Bereich der fu¨r Ru¨hrreaktoren typischen Werte [89]. Die Berechnung erfolgte anhand
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Die Gleichgewichtskonzentrationen von Ozon in der Flu¨ssigphase am Reaktorein-
und -ausgang cL∗e und cL∗a wurden u¨ber den Henry-Koeffizienten H bestimmt. Im
Falle von demineralisiertem Wasser wurde die Korrelation von Kosak-Channing und
Helz [250] (Gleichung 3.6) verwendet:










Fu¨r die Natriumsulfatlo¨sung wurde die Korrelation von Sotelo et al. [251] (Glei-
chung 3.7) angewandt:
H = 1, 76 · 106 e(0,033·I) · cOH−
0,062 in (kPa ·mol · fr−1) (3.7)
Um bei den Oxidationsexperimenten den Ozoneintrag ins Abwasser zu berech-
nen, wurden die Daten der Ozonmesszellen am Reaktoreingang und am Reaktor-
ausgang an einen Rechner u¨bertragen und u¨ber die Versuchszeit nach Gleichung 3.8




(c(O3)e(t) − c(O3)a(t)) · dt in (mg) (3.8)
Im Falle des Einsatzes von Wasserstoffperoxid wurde dieses als wa¨ssrige Lo¨sung
mit Hilfe einer Dosierpumpe (KNF Flodos, Stepdos 08 RC) kontinuierlich u¨ber die
Versuchsdauer zudosiert. Da die Wassersa¨ule im Reaktor einen Gegendruck auf die
Pumpe ausu¨bte, wurde die Fo¨rderleistung, die laut Hersteller mit 0,08 bis 80 mL/min
angegeben war, unter realen Einsatzbedingungen gravimetrisch bestimmt. In Abbil-
dung B.4 im Anhang ist die Fo¨rderleistung in Abha¨ngigkeit von der Pumpenleistung
aufgetragen.
Die Konzentration der Wasserstoffperoxidlo¨sung wurde auf 3,5 % eingestellt. Das
zudosierte Volumen betrug bei den Oxidationsreaktionen unter 100 mL, was einem
Anteil am Gesamtvolumen des behandelten Abwassers von unter 5 % entsprach. Der
pH-Wert wurde wa¨hrend der Oxidationsexperimente mit Hilfe einer pH-Wert Re-
gelung konstant gehalten. Die Messwertaufnahme erfolgte dabei mit einer Einstab-
messelektrode (PHEPT 112 VE, ProMinent). Ein Regelgera¨t (Dulcometer D1Ca,
ProMinent) steuerte die Zudosierung verdu¨nnter HCl- bzw. NaOH-Lo¨sung u¨ber zwei
Dosierpumpen (Beta 4a, ProMinent). Bei ungepufferten oder verdu¨nnten Abwa¨ssern
wurde diese Regelung zeitweise nur manuell zugeschaltet, um U¨berdosierungen zu
vermeiden.
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3.3 Biologische Untersuchungsmethoden
3.3.1 Toxizita¨tstest
Die Messung der Toxizita¨t wurde mit Hilfe des Leuchtbakterienhemmtests nach
DIN 38412 L34/341 (Organismus Vibrio fischeri NRRL B-11177, Dr. Lange) ermit-
telt. Dafu¨r musste die Probe auf 2 % NaCl aufgesalzen und der pH-Wert auf 7,0±0,2
eingestellt werden. Die Probe wurde mit 2 %iger NaCl-Lo¨sung (pH-Wert 7,0±0,2)
in 1:2 Verdu¨nnungsschritten (doppelter Ansatz) verdu¨nnt und auf 15 ◦C temperiert.
Nach Reaktivierung einer flu¨ssiggetrockneten Leuchtbakteriengefrierkultur (herge-
stellt nach DIN 38412 L341) wurde diese fu¨r 25 min bei 15 ◦C in den Testro¨hrchen
in einem Thermoblock (mit Ku¨hlaggregat Haake K20) inkubiert. Danach wurde in
30 s-Absta¨nden die Ausgangsleuchtintensita¨t jedes Testro¨hrchens in einem Lumat
(LB 9501, Berthold) gemessen, die entsprechende Probe zugegeben (Volumenver-
ha¨ltnis 1:1) und 30 min bei 15 ◦C inkubiert. Die Leuchtintensita¨t der Bakterien
wurde nach der 30-minu¨tigen Kontaktzeit wieder in der gleichen Reihenfolge in
30 s-Absta¨nden gemessen. Die A¨nderung der Leuchtintensita¨t im Vergleich zu ei-
nem Kontrollansatz (2 %ige NaCl-Lo¨sung, Ermittlung des Korrekturfaktors fK , s.
Gleichung 3.9) ergab die Lumineszenzhemmung in %. Die Auswertung erfolgte dabei






· IK30 = Leuchtintensita¨t des Kontrollansatzes nach 30-minu¨tiger Kontaktzeit
· IK0 = Leuchtintensita¨t des Kontrollansatzes vor Zugabe der 2%igen NaCl-
Lo¨sung







· Ict = Leuchtintensita¨t vor Zugabe des Testguts, korrigiert mit dem Korrektur-
faktor fK
· It = Leuchtintensita¨t nach 30-minu¨tiger Kontaktzeit
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In doppellogarithischer Auftragung (Γ u¨ber der Probenkonzentration in %) wur-
de die meist sigmoid verlaufende Hemmkurve linearisiert und mit Hilfe einer Re-
gression der GL-Wert (entspricht der Verdu¨nnungsstufe G, bei der die Hemmung
der Leuchtintensita¨t L < 20% betra¨gt) und der EC50 (effective concentration, Kon-
zentration mit 50 % Lumineszenzhemmung) bestimmt. Zur Auswertung wurden nur
Werte im Bereich zwischen 5 % und 90 %-Lumineszenzhemmung verwendet.
3.3.2 Biochemischer Sauerstoffbedarf (BSB)
Die Messung der biologischen Abbaubarkeit erfolgte in Anlehnung an DIN EN
ISO 29408. Dabei wurde in einem Respirometer (Sapromat D, Voith) der biolo-
gische Sauerstoffbedarf u¨ber einen Zeitraum von meist 28 d gemessen (BSB28). Die
Abwasserproben (V = 250 mL) wurden teilweise in verschiedenen Verdu¨nnungen
gemessen, um den Effekt einer Verdu¨nnung toxischer Substanzen auf die biologi-
sche Abbaubarkeit des Abwassers zu untersuchen. Die Abwasserproben wurden mit
folgenden Mineralsalz- und Spurenelementlo¨sungen versetzt:
· Lo¨sung A: 8,5 g/L KH2PO4, 21,75 g/L K2HPO4, 33,4 g/L Na2HPO4 · 2 H2O,
0,5 g/L NH4Cl (Zugabe von 2,5 mL pro 250 mL Probe)
· Lo¨sung B: 22,5 g/L MgSO4 · 7 H2O
· Lo¨sung C: 36,4 g/L CaCl2 · 2 H2O
· Lo¨sung D: 0,25 g/L FeCl3 · 6 H2O, versetzt mit einem Tropfen HClkonz
(Zugabe der Lo¨sungen B, C und D jeweils 0,25 mL pro 250 mL Probe)
Der pH-Wert wurde fu¨r die Experimente auf 7,0±0,2 eingestellt. Fu¨r die bio-
logische Behandlung gro¨ßerer Volumina wurde ein Titrationssystem (TitroWiCo,
Wittenfeld Cornelius) verwendet, wobei der pH-Wert auf 7,0±0,1 geregelt wurde,
es erfolgte keine Aufzeichnung der Sauerstoffverbrauchskurve. Als Inokulum fu¨r alle
Abbauversuche in den Batchsystemen wurde gewaschener und in 0,85 %iger NaCl-
Lo¨sung resuspendierter Belebtschlamm aus der kommunalen Kla¨ranlage Karlsruhe-
Neureut verwendet.
3.3.3 Kontinuierlich betriebene Festbettbiofilm-
reaktoren (BFR)
Fu¨r kontinuierliche Messungen der biologischen Abbaubarkeit wurden am Institut
entwickelte, miniaturisierte Festbettbiofilmreaktoren (kurz: Biofilmreaktoren, BFR)
verwendet [8]. In Abbildung 3.4 ist der Aufbau der Biofilmreaktoren dargestellt.
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Abbildung 3.4: Aufbau der Biofilmreaktoren. 1 Vorlagegefa¨ß, 2 Zuleitung, 3 Luftzu-
fuhr, 4 Pumpe, 5 Luftzufuhr mit Kopplung an Zuleitung, 6 Zuleitung Medium/Luft
zum Biofilmreaktor, 7 Biofilmreaktor (Metallzylinder), 8 herausnehmbarer Siebein-
satz, gefu¨llt mit Bimsstein, 9 Ablauf.
Als Aufwuchsmaterial fu¨r den Biofilm wurde geko¨rnter Bimsstein (Korngro¨ßen-
verteilung 0,8 bis 3 mm) verwendet, der in die Siebeinsa¨tze der Reaktoren eingefu¨llt
wurde (ca. 4-5 g, aktives Flu¨ssigkeitsvolumen ca. 2,7 mL). Die Biofilmreaktoren wur-
den jeweils u¨ber Pumpen (Ismatec IPC 16) mit Na¨hrlo¨sung bzw. Abwasserproben
aus einem gla¨sernen Vorlagegefa¨ß versorgt. Zur Sauerstoffversorgung wurde mit der
gleichen Pumpleistung Luft zugepumpt (Flussrate 14 mL/h). Die Beurteilung der
biologischen Abbaubarkeit wurde mit Hilfe der DOC-Abnahme gemessen, indem die
Konzentration im Vorlagebeha¨lter und am Auslauf des jeweiligen Reaktors gemes-
sen wurde. Der biologisch eliminierbare DOC (BDOC) wurde nach Gleichung 3.11
berechnet. Hierbei wurde zuna¨chst nicht zwischen an der Biomasse adsorbierten und




) · 100 % (3.11)
Bei der Untersuchung des Ammonium-Abbaus bei Zugabe eines Industrieab-
wassers (s. Abschnitt 3.5.4.2) wurden neben den miniaturisierten BFR zusa¨tzlich
gro¨ßere Sa¨ulenreaktoren eingesetzt. Diese besaßen ein Volumen von 140 mL (BFR 7)
bzw. 184 mL (BFR 8) und waren ebenfalls mit Bimsstein (76 g bzw. 58 g, aktives
Flu¨ssigkeitsvolumen ca. 86 mL bzw. 113 mL) gefu¨llt. Die Flussrate betrug jeweils
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Tabelle 3.1: Zusammensetzung des synthetischen Abwassers (SAW) in Anlehnung
an DIN 38412-L24, hergestellt mit Karlsruher Leitungswasser (DOC-Gehalt 0,92
mg/L, Jahresmittelwert 1999).
Chemikalie Konzentration in mg/L




CaCl2 · 2 H2O 2,0
MgSO4 · 7 H2O 1,0
K2HPO4 0,67
44 mL/h (Pumpe Ismatec Reglo Dig MS-4/8 V1.13).
3.3.3.1 Medienzusammensetzung fu¨r die Biofilmreaktoren
Synthetisches Abwasser Das synthetische Abwasser (SAW) wurde in Anleh-
nung an DIN 38412-L24 angesetzt (s. Tabelle 3.1).
Nitrifikationsmedium Das Nitrifikationsna¨hrmedium setzte sich aus einem Ba-
sisna¨hrmedium und einer Spurenelementlo¨sung zusammen (s. Tabelle 3.2). Letztere
wurde getrennt als 1000faches Konzentrat hergestellt und dem Basismedium zuge-
geben. Der pH-Wert wurde auf 7,2±0,2 eingestellt .
Zusa¨tzliche C-Quellen Als zusa¨tzliche C-Quellen wurden dem SAW bzw. dem
Nitrifikationsmedium ein mit Ozon vorbehandeltes Industrieabwasser (AbWa5 nach
Ozonung bei einem pH-Wert von 9, s. Abschnitt 3.5.2) sowie das Originalabwasser
(AbWa5, s. Abschnitt 3.5.1) zugesetzt. Weiterhin wurden bei der Untersuchung der
Nitrifikation Acetat und Pyruvat als zusa¨tzliche C-Quellen eingesetzt. Von diesen
Substanzen wurden Konzentrate hergestellt (Acetat: 3,6 g/L, Pyruvat: 4,12 g/L),
und entsprechend der gewu¨nschten Endkonzentration dem Nitrifikationsmedium zu-
gesetzt.
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Tabelle 3.2: Zusammensetzung des Nitrifikationsmediums, Basismedium: oberer Teil;
Spurenelementlo¨sung: unterer Teil (Angabe der Endkonzentration); Endvolumen je
zur Ha¨lfte mit Karlsruher Leitungswasser und demineralisiertem Wasser.
Chemikalie Konzentration in mg/L
(NH4)2SO4 142,0
KH2PO4 1000,0
Na2HPO4 · 2 H2O 5289,0
MnSO4 · H2O 0,056
H3BO3 0,049
ZnSO4 · 7 H2O 0,043
(NH4)6Mo7O24 · 4 H2O 0,037
FeSO4 · 7 H2O 0,973
CuSO4 · 5 H2O 0,019
3.4 Fluoreszenz in-situ Hybridisierung (FISH)
3.4.1 Lo¨sungen und Materialien fu¨r FISH
3.4.1.1 Hybridisierungspuffer
Das im Hybridisierungspuffer enthaltene Formamid diente zur Stabilisierung der
Bindung der Sonde an die ribosomale RNA. Der Formamidanteil im Hybridisierungs-
puffer ist maßgeblich fu¨r die Stringenz der Bindung. Ein hoher Formamidanteil und
damit eine hohe Stringenz bedingt eine der jeweiligen Sequenz der rRNA ange-
passte hohe spezifische Bindung. Zur Bestimmung der optimalen Stringenz wurden
verschiedene Hybridisierungspuffer mit 30 %, 35 %, 40 %, 50 % und 55 % Formamid
hergestellt (Tabelle 3.3). Von 100 mL Hybridisierungspuffer wurden jeweils 50 mL
auf 2 mL Kunststoffgefa¨ße (Safe Lock Tubes 2,0 mL, Eppendorf, Hamburg) verteilt,
die restlichen 50 mL in ein steriles 50 ml Kunststoffschraubgefa¨ß (Greiner) u¨berfu¨hrt
und bis zur Verwendung bei -20 ◦C gelagert.
3.4.1.2 Waschpuffer
Entsprechend der Formamid-Konzentration im Hybridisierungspuffer musste die
Stringenz im Waschpuffer durch Zugabe von 5 M NaCl eingestellt werden (s. Tabel-
le 3.4). 250 mL Waschpuffer wurde auf 50 mL Kunststoffgefa¨ße verteilt bei -20 ◦C
gelagert.
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Tabelle 3.3: Zusammensetzung des Hybridisierungspuffers. Formamidvolumen varia-
bel, Endvolumen 100 mL (entionisiertes Wasser).
Lo¨sung Volumen in mL Endkonzentration
5 M NaCl 18 0,9 mM
1 M Tris/HCl (pH 7,2) 2 0,02 mM
Formamid 30, 35, 40, 50, 55 30%, 35%, 40%, 50%, 55%
SDS (10%) 0,1 0,01%
Tabelle 3.4: Zusammensetzung des Waschpuffers. Volumen 5 M NaCl variabel (nach
[168]), Endvolumen 250 mL (entionisiertes Wasser).
Lo¨sung Volumen in mL Endkonzentration
1 M Tris/HCl (pH 7,2) 5,0 0,02 mM
0,5 M EDTA 2,5 0,01%
SDS (10%) 0,1 0,01%
5 M NaCl 5,1; 3,5; 2,3; 0,9; 0,5 0,1 M; 0,07 M; 0,046 M;
0,018 M; 0,01 M
3.4.1.3 Phosphatpuffer
Es wurden zwei verschiedene Phosphatpuffer (Phosphat Buffered Saline (PBS)) -
1*PBS und 3*PBS - hergestellt, die fu¨r die Fixierung der Biofilmproben beno¨tigt
wurden (s. Tabelle 3.5).
3.4.1.4 Paraformaldehyd-Fixierlo¨sung
Zur Herstellung der Fixierlo¨sung fu¨r die Biofilmproben wurden 165 mL entionisiertes
Wasser im Wasserbad auf 60 ◦C erwa¨rmt und mit 10 g Paraformaldehyd unter
Ru¨hren versetzt. Anschließend wurden der Lo¨sung nach Entnahme aus dem Wasser-
bad 3-4 Tropfen NaOHkonz bis zum Aufklaren zugegeben. Es erfolgte die Zugabe
von 85 mL 3*PBS. Nachdem die Lo¨sung abgeku¨hlt war, wurde der pH-Wert mit
verdu¨nnter HCl-Lo¨sung auf 7,2±0,2 eingestellt. In der Sterilbank wurde die Lo¨sung
danach u¨ber eine sterile Filtrationsanlage (0,45 µm) filtriert und in sterile 50 mL
Kunststoffschraubdeckelgefa¨ße (Greiner) u¨berfu¨hrt und bei -20 ◦C aufbewahrt.
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Tabelle 3.5: Zusammensetzung der Phosphatpuffer (PBS), pH-Wert 7,0±0,1, in ent-
ionisiertem Wasser.
1*PBS 3*PBS
Chemikalie Konzentration in g/L
KCl 0,2 0,6
Na2HPO4 · 2 H2O 1,81 5,42
NaH2PO4 · H2O 0,23 0,69
NaCl 8,0 24,0
3.4.1.5 DAPI-Lo¨sung
Zur Bestimmung der Gesamtzellzahl wurde eine Zellfa¨rbung mit 4’6 Diamidino-2-
phenylindoldihydrochlorid (DAPI) durchgefu¨hrt. DAPI bindet unspezifisch an Nu-
kleinsa¨uren und fluoresziert bei entsprechender Anregung mit Licht hellblau. Ei-
ne Kombination mit Fluorochromen anderer Emissionswellenla¨nge ermo¨glicht eine
simultane Detektion, daher war diese Methode einerseits mit FISH koppelbar (s.
Abschnitt 3.4.5), andererseits mit der CTC-Fa¨rbung (s. Abschnitt 3.4.3). Es wurde
eine 10fach konzentrierte DAPI-Stammlo¨sung (10 µg DAPI/mL in 1*PBS) ange-
setzt und bei -20 ◦C aufbewahrt. Vor Gebrauch wurde die Stammlo¨sung auf eine
Endkonzentration von 1 µg/mL mit 1*PBS verdu¨nnt.
3.4.1.6 CTC-Lo¨sung
Fu¨r die Bestimmung der Stoffwechselaktivita¨t wurde vor Gebrauch eine frische CTC-
Lo¨sung (CTC, 5-Cyano-2,3-di-4-tolyl-tetrazoliumchlorid, Polyscience, 0,5 mM in en-
tionisiertem Wasser) angesetzt.
3.4.1.7 Gelatinebeschichtete Objekttra¨ger
Die Objekttra¨ger (teflonbeschichtet, 8 Felder, Roth L202, Roth, Karlsruhe) wurden
mit Gelatine beschichtet, um die Anhaftung der Biofilmproben auf dem Objekt-
tra¨ger zu verbessern. Zur Herstellung der Gelatine-Lo¨sung wurden 0,5 L entionisier-
tes Wasser im Wasserbad auf 60 ◦C erwa¨rmt und unter Ru¨hren mit 0,5 g Gelatine
und 0,05 g Kaliumchromsulfat versetzt. Um eine saubere und fettfreie Oberfla¨che
der Objekttra¨ger zu gewa¨hrleisten, wurde eine vorherige Reinigung der Objekttra¨ger
mit Aceton durchgefu¨hrt. Diese wurden daraufhin in die abgeku¨hlte Gelatine-Lo¨sung
getaucht und in der Sterilbank getrocknet.
3.4. FLUORESZENZ IN-SITU HYBRIDISIERUNG (FISH) 65
Tabelle 3.6: Fluoreszenzfarbstoffe zur Markierung der Gensonden. Die Sonden wur-
den bereits mit dem Farbstoff gekoppelt geliefert.
Fluoreszenzfarbstoff Absorptionsmaximum in nm Emissionsmaximum in nm
Fluorescein (FLUOS) 494 518
Cy3 554 570
Cy5 650 667
Tabelle 3.7: Oligonukleotidsonden fu¨r System 1.
Sonde
(Quelle)




GCT-GCC-TCC-CGT-AGG-AGT Bacteria 16S-rRNA (338-355)
ALF1b
([198])
CGT-TCG-(C/T)TC-TGA-GCC-AG α-Proteobacteria 16S-rRNA (19-35)
BET42a
([198])
GCC-TTC-CCA-CTT-CGT-TT β-Proteobacteria 23S-rRNA (1027-1043)
GAM42a
([198])
GCC-TTC-CCA-CAT-CGT-TT γ-Proteobacteria 16S-rRNA (1027-1043)
3.4.2 Sonden und Fluoreszenzfarbstoffe
Es wurden zwei verschiedene Abwassersysteme untersucht, die unter Abschnitt 3.5.4
na¨her beschrieben werden. Je nach System wurden unterschiedliche Sonden zum
Einsatz gebracht. Alle Sonden wurden von der Firma MWG Biotech, Ebersberg,
synthetisiert und waren bereits mit dem entsprechenden Fluoreszenzfarbstoff gekop-
pelt. Die Konzentration der Sonden wurde im jeweiligen Hybridisierungspuffer auf
50 ng/µL verdu¨nnt. Die Fluoreszenzfarbstoffe fu¨r beide Systeme sind in Tabelle 3.6
aufgefu¨hrt.
Fu¨r System 1 (Populationsanalyse bei Dosierung des ozonten Abwassers 5 und
SAW, s. Abschnitt 3.5.4.1) wurden die in Tabelle 3.7 aufgefu¨hrten rRNA-Oligo-
nukleotidsonden eingesetzt, die gegen verschiedene Untergruppen der Proteobakte-
rien gerichtet waren. Voruntersuchungen mit verschiedenen Hybridisierungspuffern
ergaben, dass fu¨r alle Sonden eine Konzentration von 35 % Formamid gute Resultate
lieferte.
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Tabelle 3.8: Oligonukleotidsonden fu¨r System 2.
Sonde
(Quelle)



































Fu¨r System 2 (Populationsanalyse zur Nitrifikation bei Dosierung von Abwasser
5 vor und nach Ozonung, s. Abschnitt 3.5.4.2) wurden Sonden eingesetzt, die gegen
verschiedene Gruppen der Nitrifikanten gerichtet waren (Tabelle 3.8). Hier zeigte
sich, dass bei einer Konzentration von 40 % Formamid im Hybridisierungspuffer mit
allen Sonden gute Ergebnisse erzielt werden konnten.
Dabei war zu beachten, dass bei Verwendung der β- bzw. der γ-Sonde die jewei-
lige andere unmarkierte Kompetitorsonde (C) eingesetzt werden musste (BET42a
+ CGAM42a, GAM42a + CBET42a), damit Fehlbindungen der markierten Sonde
verhindert wurden. Ebenso mussten fu¨r die Sonden NEU und Ntspa712 die dazu-
geho¨rigen Kompetitorsonden eingesetzt werden (NEU + CNEU, Ntspa712 + CNt-
spa712).
3.4.3 Durchfu¨hrung der CTC/DAPI-Fa¨rbung
Die CTC-Fa¨rbung konnte nicht mit der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung gekoppelt
werden. Daher erfolgte die Messung der Stoffwechselaktivita¨t getrennt auf Membran-
filtern. Zu 1 mL Biofilmprobe wurden 100 µL frische CTC-Lo¨sung gegeben und gut
vermischt. Bei einer hohen Bakterienkonzentration in der Probe wurde diese entspre-
chend verdu¨nnt. Anschließend wurde bei Raumtemperatur (RT) fu¨r 3 h im Dunkeln
inkubiert, die Probe u¨ber einen Membranfilter (0,2 µm GTBP, schwarz, Isopore) fil-
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triert und mit entionisiertem Wasser gewaschen. Fu¨r die gekoppelte DAPI-Fa¨rbung
wurde der Filter mit 1 mL DAPI-Lo¨sung (1 µg/mL in 1*PBS) u¨berschichtet und
10 min im Dunkeln bei RT inkubiert und anschließend mit entionisiertem Wasser ge-
waschen. Der Filter wurde auf einen Objekttra¨ger (Super Frost Plus, Menzel Gla¨ser)
gelegt und an der Luft getrocknet. Zum Mikroskopieren wurde der Filter in Citi-
fluor AF1 gebettet. Die Aufnahme und Auswertung der Bilder erfolgte nach dem
gleichen Prinzip wie bei der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung (s. Abschnitt 3.4.6).
Die gleichzeitige Auswertung der DAPI- und CTC-Aufnahmen la¨sst eine quantita-
tive Aussage u¨ber den Anteil stoffwechselaktiver Zellen in der Probe zu [252].
3.4.4 Biofilmprobenentnahme und Fixierung
Probenentnahme Zur Biofilmprobenentnahme wurde der Siebeinsatz der Bio-
filmreaktoren entnommen, die Bimssteine vollsta¨ndig aus dem Siebeinsatz entfernt
und durchmischt. Ca. 0,5 - 1 g der Bimssteine, entsprechend etwa 12 - 25 % der Fu¨ll-
menge des Siebeinsatzes, wurden in sterile 15 mL Kunststoffschraubgefa¨ße (Roth,
Karlsruhe) in 4 mL 1*PBS aufgenommen. Anschließend wurde eine der Proben-
menge a¨quivalente Menge frischer Bimssteine mit den u¨brigen Bimssteinen vermischt
und wieder in den Siebeinsatz eingefu¨llt. Zuna¨chst wurde versucht, den Biofilm durch
intensives Schu¨tteln vom Bimsstein zu lo¨sen. Im weiteren Verlauf der Arbeit wurde
stattdessen eine Ultraschallbehandlung der Proben durchgefu¨hrt. Dazu wurden die
Proben fu¨r 7 min in einem Ultraschallbad (Bandelin Sonorex RK 100H) behandelt.
Fixierung 1 mL Biofilmprobe (nach Ultraschallbehandlung, Entnahme des U¨ber-
standes) wurden in 3 mL 4 %ige PFA-PBS-Lo¨sung u¨berfu¨hrt, intensiv geschu¨ttelt
und 2 h bei 4 ◦C inkubiert. Die Probe wurde dann auf 2 mL Kunststoffgefa¨ße
verteilt und bei 6000 UpM fu¨r 5 min zentrifugiert (Heraeus Biofuge pico, Heraeus
Sepatech, Fellbach). Der U¨berstand wurde verworfen und das Pellet in 1*PBS re-
suspendiert und erneut zentrifugiert. Der U¨berstand wurde nochmals verworfen und
das Pellet mit 200 µL 1*PBS in Suspension gebracht. Es folgte eine Zugabe des
gleichen Volumens (200 µL) 100 % Ethanol und nachfolgendes intensives Schu¨tteln.
In diesem Zustand wurden die fixierten Zellen bei -20 ◦C bis zur Untersuchung
gelagert.
Immobilisierung der Probe Nach intensivem Schu¨tteln wurden 3 µL der fi-
xierten Biofilmprobe auf jedes Feld des Objekttra¨gers pipettiert. Die auf dem Ob-
jekttra¨ger fixierte Probe wurde im Inkubator (ICE500, Memmert, Schwabach) bei
46 ◦C fu¨r ca. 10 min getrocknet. Der Objekttra¨ger wurde zur Entwa¨sserung des
Pra¨parates in einer aufsteigenden Ethanolreihe (50 %, 80 % und 100 % Ethanol) fu¨r
jeweils 3 min behandelt. Die Trocknung erfolgte bei Raumtemperatur.
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3.4.5 Durchfu¨hrung der in-situ Hybridisierung
Hybridisierung Zur Vorbereitung der Hybridisierungskammer wurde in ein 50 mL
Kunststoffschraubdeckelgefa¨ß doppellagiger Zellstoff eingelegt. 2 mL Hybridisierungs-
puffer pro Objekttra¨ger wurden der Raumtemperatur angeglichen. Pro Feld des
Objekttra¨gers wurden 8 µL Hybridisierungspuffer und 2 µL der Sondenlo¨sung auf-
getragen und vorsichtig mit der Pipettenspitze vermischt. Anschließend wurde der
restliche Hybridisierungspuffer auf den Zellstoff im Kunststoffschraubdeckelgefa¨ß ge-
geben, der Objekttra¨ger in das Gefa¨ß eingefu¨hrt und das Gefa¨ß verschlossen, um eine
feuchte Hybridisierungskammer (Dampfraum mit Hybridisierungspuffer gesa¨ttigt)
zu schaffen. Im Inkubator erfolgte die Hybridisierung der Probe mit den Sonden bei
46 ◦C u¨ber 3 h.
Waschschritt Wa¨hrend der Hybridisierung wurden 50 mLWaschpuffer imWasser-
bad auf 48 ◦C erwa¨rmt. Nach Ablauf der Hybridisierungsdauer wurde der Objekt-
tra¨ger aus der Hybridisierungskammer entnommen und vorsichtig mit etwas Wasch-
puffer abgespu¨lt. Anschließend wurde der Objekttra¨ger im Waschpuffer 15 min bei
48 ◦C im Wasserbad gewaschen. Nach sorgfa¨ltigem Abspu¨len des Waschpuffers mit
H2Odemin wurde der Objekttra¨ger in der Sterilbank getrocknet.
DAPI-Fa¨rbung Pro Objekttra¨ger-Feld wurden 20 µL der DAPI-Arbeitslo¨sung
aufgetragen und das Pra¨parat bei 4 ◦C im Ku¨hlschrank 15 min inkubiert. Nach
der Inkubation wurde die DAPI-Lo¨sung mit H2Odemin vorsichtig entfernt und der
Objekttra¨ger wiederum in der Sterilbank getrocknet.
3.4.6 Mikroskopie und Bildverarbeitung
Zur mikroskopischen Untersuchung der fluoreszenzmarkierten Pra¨parate sowie zur
Auswertung der CTC- und DAPI-Fa¨rbung stand ein Epifluoreszensmikroskop (Leitz
Laborlux S, Leitz, Wetzlar), welches nach dem Auflicht-Prinzip mit einer Queck-
silber-Ho¨chstdrucklampe arbeitet, zur Verfu¨gung. Die Aufnahmen erfolgten mit ei-
ner digitalen Schwarz-Weiß-Kamera (Kappa CF8/1DX). Dabei wurde ein Objektiv
mit der Maßstabszahl 63 (Immersionsobjektiv) verwendet (s. auch Abbildung F.1
im Anhang). Das Mikroskop war mit Filterwu¨rfeln mit Bandpassfilter ausgestattet
(s. Tabelle 3.9).
Zur Vermeidung von Ausbleicheffekten wurde das Pra¨parat in je einem Trop-
fen Citifluor AF1 (Citifluor Ltd., London, UK) pro Feld unter einem Deckglas
(Roth, Karlsruhe) eingebettet. Zwischen Objektiv und Deckglas wurde ein Tropfen
Immersionso¨l (Leica Immersionso¨l, ohne Eigenfluoreszenz) aufgetragen. Die einzel-
nen Felder wurden je nach verwendeter Sonde mit dem entsprechenden Filterblock
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A4 BP 360/40 400 BP 470/40 DAPI
N3 BP 546/12 565 BP 600/40 Cy3, CTC
L5 BP 480/40 505 BP 527/30 FLUOS
Y5 BP 620/60 660 BP 700/75 Cy5
mikroskopiert. Dabei wurde zuna¨chst im Phasenkontrastbild ein geeigneter Bild-
ausschnitt gesucht und dann mit der Aufnahmesequenz begonnen. Dazu wurde die
Signalintensita¨t u¨ber die Steuerungssoftware der Kamera optimiert. Fu¨r die Auf-
nahme der DAPI-Bilder musste der Lichtdurchlass am Mikroskop sowie die Signal-
versta¨rkung mittels der Software im Vergleich zu den anderen Fluoreszenzfarbstoffen
reduziert werden, um detaillierte Strukturen erkennen zu ko¨nnen. Die erhaltenen Si-
gnale wurden mit einer Bildverarbeitungssoftware (Leica Qfluoro V1.1, Leica Fluo-
rescence Imaging Solutions, Cambridge, UK) in den den Sonden entsprechenden Far-
ben dargestellt und mit den digitalen Bildverarbeitungswerkzeugen des Programms
aufbereitet.
Es wurden pro Feld bis zu 10 verschiedene Bildausschnitte aufgenommen, welche
nach optischer Kontrolle des gesamten Feldes als repra¨sentativ fu¨r die Probe ange-
sehen wurden. Fu¨r eine Bestimmung der Zellzahl war die Mikroskopvergro¨ßerung
sowie die Auflo¨sung der Optik nicht ausreichend, so dass nur u¨ber eine Bestimmung
der verschieden gefa¨rbten Fla¨chen eine Quantifizierung mo¨glich wa¨re. Auf eine rech-
nerunterstu¨tzte quantitative Auswertung der Bildausschnitte wurde verzichtet, da
bei dickeren Pra¨paraten keine einheitliche optische Ebene gefunden werden konnte.
So konnten Fluoreszenzsignale des DNA-Farbstoffes DAPI, die aus verschiedenen
Tiefen des Pra¨parates stammten, nicht voneinander getrennt werden, wa¨hrend die
schwa¨cheren Signale der fluoreszenzmarkierten Gensonden nur in der eingestellten
optischen Ebene zu erkennen waren. Somit war die zweidimensionale Betrachtung
zur rechnergestu¨tzten Quantifizierung nicht sinnvoll. Die Auswertung erfolgte semi-
quantitativ nach subjektiver optischer Auswertung der aufgenommenen Bildaus-
schnitte.
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7225 3000 26,7 10360 64 4,3 0,22
3.5 Versuchsdurchfu¨hrung
3.5.1 Abwa¨sser
Die verwendeten Abwa¨sser stammten aus der Vitaminherstellung (Hoffmann-La Ro-
che, Grenzach) sowie aus der Produktion optischer Aufheller (Ciba Spezialita¨ten-
chemie, Grenzach). Alle Abwa¨sser wurden firmenintern einer gesonderten Behand-
lung zugefu¨hrt. Die Abwa¨sser aus der Produktion optischer Aufheller wurden nach
Aufkonzentrierung einer Hochdruck-Nassoxidation unterzogen. Die Abwa¨sser aus
der Vitaminherstellung wurden in einer Niederdruck-Nassoxidationsanlage behan-
delt (s. Abschnitt 2.2).
Abwasser 1 Abwasser 1 (AbWa1) stammte aus der Produktion von Vitamin B6.
Es fiel beim Teilschritt der Synthese des Oxazolamids an und enthielt nach Entfer-
nung von Ethanol in einer Stripkolonne ein Gemisch aus Heterozyklen, die als Neben-
produkte der Oxazolamidherstellung angefallen waren (Abbildung C.1 im Anhang).
Fu¨r die Versuche wurde eine 1:10-Verdu¨nnung des Originalabwassers verwendet. Ei-
ne Charakterisierung dieser Arbeitslo¨sung anhand von Summenparametern ist in
Tabelle 3.10 aufgefu¨hrt.
Abwasser 2 Abwasser 2 (AbWa2) fiel bei der Synthese der 4,4-Dinitrostilben-2,2-
disulfonsa¨ure (DNS) an, der Ausgangssubstanz fu¨r die Produktion optischer Auf-
heller (s. Abbildung C.2 im Anhang). Das Originalabwasser wurde als Arbeitslo¨sung
1:10 verdu¨nnt (s. Tabelle 3.11).
Abwasser 3 Abwasser 3 (AbWa3) stammte aus der Herstellung des optischen Auf-
hellers 4,4-Bis[(4-anilino-6-bis (2-hydroxyethyl) amino-1,3,5-triazin-2-yl)amino] stil-
ben-2,2-disulfonat (Tinopal UP, s. Abbildungen C.3 und C.5 im Anhang). Mo¨gliche
Inhaltsstoffe waren neben dem Tinopal UP sowohl die Edukte der Synthese wie
auch Reaktionsnebenprodukte. In Tabelle 3.12 sind die Daten der Arbeitslo¨sung
(1:5-Verdu¨nnung) des Abwassers dargestellt.
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1980 490 50 2400 1 5,1 0,52
Abwasser 4 Abwasser 4 (AbWa4) stammte aus dem entsprechenden Synthese-
schritt des optischen Aufhellers 4,4-Bis[(4-anilino-6-morpholino-1,3,5-triazin-2-yl)
amino]stilben-2,2-disulfonat (Tinopal DMS, s. Abbildungen C.4 und C.5 im An-
hang). Von AbWa4 wurden zwei Arbeitslo¨sungen hergestellt, da fu¨r Ozonungsver-
suche die Konzentration herabgesetzt werden musste, um eine zu starke Schaum-
bildung zu vermeiden. Die Daten fu¨r beide Arbeitslo¨sungen sind in Tabelle 3.13
aufgefu¨hrt.
Bei AbWa4 stellten sich die Messungen des DOC und des CSB als schwierig
heraus, da das Abwasser sehr viele Tru¨bstoffe enthielt. Insbesondere bei pH-Wert
A¨nderungen kam es zur Bildung von Niederschla¨gen, die eine genaue Analyse er-
schwerten.
Tabelle 3.13: Daten fu¨r das Abwasser 4, Synthese von Tinopal DMS, Arbeitslo¨sungen










2946 568 15 8180 3 9,9 0,12
250 33 1,7 350 n.t. 8,5 0,11
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Abwasser 5 Abwasser 5 (AbWa5) stammte aus dem ersten Produktionsschritt des
Vitamin B6, der Synthese des Propyldioxepens aus Butendiol und Butyraldehyd (s.
Abbildung C.6 im Anhang). Diese Stoffe lagen auch als organische Verunreinigung im
Abwasser vor. Ihre durchschnittlichen Anteile (Angaben Hoffmann-La Roche) sowie
die Charakterisierung des Abwassers (Arbeitslo¨sung 1:40) mit Hilfe von Summen-
parametern sind in Tabelle 3.14 gezeigt.
Tabelle 3.14: Daten fu¨r das Abwasser 5, Synthese von Propyldioxepen, Arbeitslo¨sung










7760 1900 0 9,7 24 3,0 0,18
Butendiol ca. 7 % Butyraldehyd ca. 5 % Propyldioxepen ca. 1 %
3.5.2 Oxidationsexperimente
In Tabelle 3.15 sind die wichtigsten Daten zu den Oxidationsexperimenten auf-
gefu¨hrt, die mit den einzelnen Abwa¨ssern durchgefu¨hrt wurden. Angegeben sind
die Verha¨ltnisse, in denen die Oxidationsmittel in Bezug auf den DOC-Gehalt der
Arbeitslo¨sungen eingesetzt wurden.
Fu¨r Abwasser 5 wurden weiterhin Oxidationsversuche mit den drei Substan-
zen Butendiol, Butyraldehyd sowie Propyldioxepen durchgefu¨hrt. Dafu¨r wurden ge-
trennte Lo¨sungen mit je ρ = 1 g/L der Einzelsubstanzen hergestellt und mit den in
Tabelle 3.16 angegebenen Oxidationsmittelmengen behandelt.
3.5.3 Biologische Untersuchungen
Die nach Oxidation erhaltenen Abwasserproben wurden sowohl mit Hilfe von Sum-
menparametern (DOC, CSB, SAK, s. Abschnitte 3.1.1, 3.1.3, 3.1.4) als auch mit
verschiedenen biologischen Methoden charakterisiert. Wichtigster Bestandteil dabei
waren die biologischen Abbauversuche (BSB-Messungen, s. Abschnitt 3.3.2, kontinu-
ierliche Abbauexperimente in Festbettbiofilmreaktoren, s. Abschnitt 3.3.3). Hiermit
sollte eine Beschreibung des kombiniert chemisch-biologischen Behandlungsverfah-
rens erfolgen. Der BSB wurde ins Verha¨ltnis zum CSB gesetzt (BSB/CSB), um die
biologische Abbaubarkeit der oxidierten Abwasserproben zu beurteilen. Die zusa¨tzli-
che Messung der Toxizita¨t (Leuchtbakterienhemmtest, s. Abschnitt 3.3.1), die Ana-
lytik verschiedener Einzelsubstanzen (s. Abschnitte 3.1.7, 3.1.8, 3.1.9) und eine de-
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Tabelle 3.15: Oxidationsexperimente mit den verschiedenen Abwa¨ssern, Angabe der
molaren Verha¨ltnisse DOC:Oxidationsmittel und der pH-Werte. Peroxon: Einsatz
unterschiedlicher Verha¨ltnisse, Photo-Fenton: teilweise mit zusa¨tzlicher Ozondosie-
rung.
Prozess DOC Ozon H2O2 pH-Wert
AbWa1
Ozonung 1 0,125 - 4,3
Peroxon 1 0,125 0,065 4,3
H2O2/UV 1 - 0,125 4,3
AbWa2
Ozonung 1 0,5 - 3,0 bzw. 9,0
Peroxon 1 0,5 bzw. 1 0,167 bzw. 0,33 8,5
H2O2/UV 1 - 1 7,0
Photo-Fenton 1 (0,3) 1 3,0
AbWa3
Ozonung 1 0,5 - 9,0
Peroxon 1 0,5 bzw. 1 0,167 bzw. 0,33 8,5
H2O2/UV 1 - 1 7,0
Photo-Fenton 1 (0,3) 1 3,0
AbWa4
Ozonung 1 1 - 9,0
Peroxon 1 1 0,33 8,5
H2O2/UV 1 - 1 7,0
Photo-Fenton 1 1 1 3,0
AbWa5
Ozonung 1 0,25 - 8,5-9,5
Peroxon 1 0,25 0,083 7,0-8,5
H2O2/UV 1 - 0,25 6,0-8,0
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Tabelle 3.16: Oxidationsexperimente mit den drei Einzelsubstanzen von AbWa5, BD
= Butendiol, BA = Butyraldehyd, PD = Propyldioxepen, Index 1: Ozonung, Index
2: Peroxon-Verfahren, Angabe der molaren Verha¨ltnisse DOC:Oxidationsmittel und
der pH-Werte.
Prozess DOC Ozon H2O2 pH-Wert
BD1 1 0,25 - 3,0
BD2 1 0,25 0,083 8,5
BA1 1 0,25 - 3,0
BA2 1 0,25 0,083 8,5
PD1 1 0,25 - 3,0
PD2 1 0,25 0,083 8,5
taillierte Untersuchung des DOC mit Hilfe der LC-DOC (s. Abschnitt 3.1.2) sollten
zur weiteren Kla¨rung beitragen. Weiterhin wurden mit der Abwasserprobe AbWa5
(nach Ozonung, pH-Wert 9,0, s. Abschnitt 3.15) zwei Abwassersysteme na¨her un-
tersucht. Dabei sollten die Effekte eines Industrieabwassers auf die Biozo¨nose in
kontinuierlich betriebenen Festbettbiofilmreaktoren untersucht werden (s. Abschnitt
3.5.4).
3.5.4 Fluoreszenz in-situ Hybridisierung
Zur Untersuchung der bakteriellen Zusammensetzung in Abwasserbiofilmen wurden
die miniaturisierten Festbettbiofilmreaktoren (BFR, s. Abschnitt 3.3.3) eingesetzt.
Die BFR wurden dabei mit unterschiedlichen Abwa¨ssern gefu¨ttert, das Abbauverhal-
ten (BDOC, Nitrifikation) wurde mit den erhaltenen Ergebnissen der Populations-
analyse mit FISH verglichen.
3.5.4.1 Populationsanalyse System 1
Im System 1 wurde ausgehend von der Fu¨tterung der Biofilmreaktoren mit syntheti-
schem Abwasser (SAW, Vorlaufphase: 3 Monate) die A¨nderung in der Populations-
zusammensetzung der Bakterien bei Zugabe eines mit Ozon vorbehandelten In-
dustrieabwassers untersucht. Hierfu¨r wurde AbWa5 nach Ozonung bei einem pH-
Wert von 9,0 verwendet (s. Tabelle 3.15). Dieses wurde zum einen dem SAW zu-
gesetzt (BFR 3 und 4, s. Tabelle 3.17), zum anderen ersetzte es das SAW (BFR 5
3.5. VERSUCHSDURCHFU¨HRUNG 75
Tabelle 3.17: Medienzusammensetzung fu¨r das Abwassersystem 1. Als Kontrollver-
such wurde zeitlich versetzt neben dem ozonten AbWa5 auch das Originalabwas-
ser AbWa5 als zusa¨tzliche C-Quelle untersucht, jedoch ohne FISH-Analyse. DOC-
Konzentrationen sind ungefa¨hre Werte, die je nach Ansatz leicht variabel waren.
Reaktorbezeichnung Medium Zusatz Gesamt-ρ(DOC) in mg/L
BFR 1, BFR 2 SAW - 10
BFR 3, BFR 4 SAW AbWa5, ozont 48
BFR 5, BFR 6 - AbWa5, ozont 38
BFR 1, BFR 2 SAW - 10
BFR 3, BFR 4 SAW AbWa5 44
BFR 5, BFR 6 - AbWa5 34
und 6, s. Tabelle 3.17). Das ozonte Abwasser wurde fu¨r diese Versuche im Verha¨lt-
nis 1:50 mit H2Odemin verdu¨nnt (ρ(DOC) = 38 mg/L). Um Verdu¨nnungseffekte
auszuschließen, wurde das SAW als 1000fach-Konzentrat dem Industrieabwasser zu-
gegeben. Zusa¨tzlich wurde zu jeder FISH-Analyse eine CTC/DAPI-Fa¨rbung zur
Bestimmung der Aktivita¨t der Mikroorganismen durchgefu¨hrt (s. Abschnitt 3.4.3).
Die Versuchsdauer betrug 28 d, es wurden zu verschiedenen Zeiten DOC-Proben
(sofortige 0,45 µm-Filtration) aus Reaktorzu- und -ablauf (Berechnung des BDOC,
s. Gleichung 3.11) sowie Biofilmproben aus den Reaktoren genommen (s. Abschnitt
3.4.4). Fu¨r die FISH-Analyse wurden die in Tabelle 3.7 aufgelisteten gruppenspezi-
fischen Oligonukleotidsonden verwendet.
3.5.4.2 Populationsanalyse System 2
Im System 2 wurden Populationsvera¨nderungen innerhalb der Nitrifikanten unter-
sucht. Ausgehend vom Betrieb der Biofilmreaktoren mit einem Nitrifikationsmedium
(Vorlaufphase: 2 Monate) wurde der Einfluss verschiedener C-Quellen untersucht.
Da die Nitrifikanten als aerobe autotrophe Mikroorganismen (Nutzung von anorga-
nischen C-Quellen) in Konkurrenz zu den aeroben heterotrophen Mikroorganismen
(Nutzung von organischen C-Quellen) stehen, waren sowohl Einschra¨nkungen der
Nitrifikationsleistung als auch eine Verdra¨ngung der autotrophen Mikroorganismen
denkbar. Als biologisch leicht abbaubare organische C-Quellen wurden Acetat und
Pyruvat eingesetzt, biologisch schwer abbaubare Substanzen wurden durch das Ab-
Wa5 simuliert. Dieses wurde sowohl im Original eingesetzt als auch nach Ozonung
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Tabelle 3.18: Medienzusammensetzung fu¨r das Abwassersystem 2 der beiden Ver-
suchsphasen 1 und 2. Grundmedium fu¨r alle Reaktoren war das Nitrifikationsmedi-
um, s. Tabelle 3.2.
Reaktorbezeichnung Zusatz Gesamt-ρ(DOC) in mg/L
Phase 1 (73 d)
BFR 1, BFR 7 - < 1
BFR 2 Acetat 10,32
BFR 3 Acetat + Pyruvat 11,82 (5,16 + 6,66)
BFR 4, BFR 8 AbWa5, ozont 10,12
BFR 5 AbWa5, ozont 5,06
BFR 6 AbWa5 8,14
Phase 2 (37 d)
BFR 1, BFR 7 - < 1
BFR 2 Acetat 41,28
BFR 3 Acetat + Pyruvat 47,28 (20,64 + 26,64)
BFR 4, BFR 8 AbWa5, ozont 40,48
BFR 5 AbWa5, ozont 20,24
BFR 6 AbWa5 32,56
bei einem pH-Wert von 9,0 (s. Tabelle 3.15). Die gesamte Versuchsdauer belief sich
auf 110 Tage. Dabei wurden in Phase 1 des Versuchs (73 d) die organischen C-
Quellen im Massekonzentrationsverha¨ltnis von CSB:N-NH+4 = 1:1 zugesetzt. In der
zweiten Phase des Versuchs (37 d) betrug das CSB:N-NH+4 -Verha¨ltnis 4:1. In Tabel-
le 3.18 sind die Medienzusammensetzungen fu¨r die Biofilmreaktoren in den verschie-
denen Versuchsphasen aufgefu¨hrt. Neben dem Abbau des Ammoniums (s. Abschnitt
3.1.11) wurde die Bildung von Nitrit und Nitrat (s. Abschnitt 3.1.6, sofortige Ste-
rilfiltration nach Probenahme (0,22 µm, Millex-GS, Millipore)) sowie der BDOC
(s. Gleichung 3.11) gemessen. Zu verschiedenen Zeiten des Versuchs wurden Bio-
filmproben zur FISH-Analyse genommen (s. Abschnitt 3.4.4). Dafu¨r wurden die in
Tabelle 3.8 aufgefu¨hrten Gensonden verwendet. Zusa¨tzlich zu den auch in System 1
verwendeten Biofilmreaktoren wurden gro¨ßere Festbettbiofilmreaktoren eingesetzt





Abwasser 1 fa¨llt bei der Synthese des Oxazolamids an, welches ein Zwischenprodukt
bei der Produktion von Vitamin B6 ist. Inhaltsstoffe sind hauptsa¨chlich Hetero-
zyklen, welche als Nebenprodukte bei der Synthese entstehen (s. Abschnitt 3.5.1).
Fu¨r das Abwasser 1 (AbWa1) wurden relativ einfache Oxidationsexperimente aus-
gewa¨hlt. Dies bedeutete, dass keine pH-Wert-Regelung wa¨hrend des Oxidations-
schrittes erfolgte. Weiterhin wurden nur relativ geringe Mengen an Oxidationsmit-
teln eingesetzt (s. Tabelle 3.15). Es wurden die Verfahren Ozonung, Peroxon so-
wie die H2O2/UV-Oxidation bei einem Start-pH-Wert von jeweils 4,3 durchgefu¨hrt.
Dieser sank wa¨hrend der Oxidation auf pH-Werte zwischen 2 und 3. Anschließend
erfolgte die Messung der biologischen Abbaubarkeit mit Hilfe des biochemischen
Sauerstoffbedarfs (BSB28). Die Proben wurden zur BSB28-Messung 1:10 verdu¨nnt
und der pH-Wert auf 7 eingestellt.
4.1.1 Oxidation von Abwasser 1
Das Verha¨ltnis von BSB/CSB des unbehandelten AbWa1 betrug 0,22, somit konnte
dieses Abwasser als nur gering biologisch abbaubar eingestuft werden. Ziel der chemi-
schen Oxidation war somit, im Abwasserstrom (1) eine Verringerung der Fracht und
(2) eine Verbesserung der biologischen Abbaubarkeit zu erreichen. Die Effektivita¨t
der untersuchten Oxidationsverfahren kombiniert mit biologischem Abbau ist zu-
sammenfassend in Tabelle 4.1 dargestellt. Es zeigte sich, dass die Verfahren Ozonung
und Peroxon einen deutlichen Abbau der CSB- und DOC-Belastung erzielten, wei-
terhin wurde das Abwasser zu einem großen Teil entfa¨rbt. Bemerkenswert dabei war,
dass ein molares Verha¨ltnis von Ozon zu DOC-Gehalt des Abwassers von nur 0,125
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Tabelle 4.1: Oxidation von Abwasser 1. Ausbeutekoeffizient KA als
Σ Oxidationsmittelmenge/∆ CSB in g/g (s. 2.2.5) sowie erzieltes BSB/CSB-
Verha¨ltnis nach Oxidation. Erzielter Gesamtabbau der Fracht anhand der
Summenparameter CSB, DOC und SAK sowie der Toxizita¨t (GL-Wert), angegeben
als Verha¨ltnis ρ/ρ0 des Endwertes (ρ) nach chemisch-biologischer Behandlung zum
Ausgangswert (ρ0) des unbehandelten Abwassers.
Verfahren KA BSB/CSB CSB DOC SAK436 SAK254 GL
Ozonung 2,13 0,56 0,31 0,27 0,19 0,17 0
Peroxon 3,18 0,48 0,31 0,29 0,19 0,18 0
H2O2/UV
(150 W)
11,22 0,26 0,83 0,82 1,12 0,81 0,28
eingesetzt wurde. Dies reichte aus, um einen CSB-Gesamtelimination von ca. 70%
zu erzielen. Der zusa¨tzliche Einsatz von Wasserstoffperoxid im Peroxon-Verfahren
konnte nicht gerechtfertigt werden, da sich der Ausbeutekoeffizient verschlechterte
und der Gesamtabbau der Fracht im Vergleich zur Ozonung nicht verbesserte. In
Abbildung 4.1 ist die Verringerung des CSB mit Hilfe der verschiedenen Oxidati-
onsverfahren gezeigt. Deutlich ist zu erkennen, dass die Oxidation mit H2O2/UV
(150 W) keinen Effekt auf das Abwasser besaß, d.h. der CSB wurde kaum verrin-
gert (keine Oxidationswirkung) und der biologische Abbau war a¨hnlich dem des
unbehandelten Abwassers. Somit waren auch keine strukturellen Vera¨nderungen der
Abwasserinhaltsstoffe zu vermuten. Der Grund hierfu¨r lag in der hohen Eigenab-
sorption von AbWa1 im Wellenla¨ngenbereich der UV-Strahlung, so dass keine Spal-
tung des H2O2 zu OH-Radikalen erfolgen konnte, womit keine Oxidationswirkung
eintrat. Somit wa¨re dieses Verfahren nur bei Verwendung speziell konstruierter Be-
strahlungsreaktoren, wie Du¨nnfilmreaktoren, fu¨r AbWa1 einsetzbar. Betrachtet man
den Verlauf der Toxizita¨t im Leuchtbakterienhemmtest, so zeigt sich, dass durch die
Ozonung nur eine geringe Erho¨hung der Toxizita¨t erfolgte, wohingegen der Anstieg
beim Peroxon-Verfahren deutlicher war (Abbildung 4.2).
Neben mo¨glichen Restkonzentrationen an H2O2 ko¨nnten toxische Reaktionspro-
dukte fu¨r diesen Anstieg verantwortlich gewesen sein. Da die mit H2O2/UV (150
W) behandelte Probe trotz wahrscheinlicher Restkonzentrationen an H2O2 kaum
eine erho¨hte Toxizita¨t aufwies, ist diese Folgerung naheliegend. Da jedoch restliches
H2O2 in diesen Proben nicht analysiert wurde, kann diese Frage nicht endgu¨ltig be-
antwortet werden. Die erho¨hte Toxizita¨t der mit Peroxon behandelten Probe ergab
auch eine verla¨ngerte Adaptationsphase bei der Messung des BSB28 (s. Abbildung













nach Oxidation nach BSB
Abbildung 4.1: Verringerung des CSB bei Abwasser 1 nach chemischer Oxidation














nach Oxidation nach BSB
<< 20 << 20
Abbildung 4.2: A¨nderung der Toxizita¨t von Abwasser 1 nach chemischer Oxidation
und biologischem Abbau (BSB).
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4.3). Wa¨hrend die ozonte Probe bereits nach 2 Tagen einen Sauerstoffverbrauch an-
zeigte, dauerte es bei der Peroxon-Probe 4 Tage. Die Endwerte des BSB28 waren bei
der Ozonung und beim Peroxon-Verfahren im gleichen Gro¨ßenbereich, wa¨hrend die
mit H2O2/UV (150 W) behandelte Probe einen a¨hnlichen Verlauf wie die unbehan-
delte Probe aufwies. Das erreichte BSB/CSB-Verha¨ltnis bei der Ozonung von 0,56
bedeutete eine relativ gute biologische Abbaubarkeit des so behandelten Abwassers



















Abbildung 4.3: Sauerstoffverbrauchskurven bei der BSB28-Messung von Abwasser 1.
Alle Proben wurden vor der Messung 1:10 verdu¨nnt.
Die Ozon- und Peroxon-Proben wurden wa¨hrend der biologischen Behandlung
detoxifiziert. Die Reaktionsprodukte der chemischen Oxidation verhinderten also im
Falle des Peroxon-Verfahrens nicht einen effektiven Bioabbau. Eine na¨here Charak-
terisierung der Oxidationsprodukte erfolgte mit Hilfe der gelchromatographischen
Auftrennung des DOC (LC-DOC). Die Auftrennung des DOC in den Proben verla¨uft
dabei nach dem Gro¨ßenausschlussprinzip sowie aufgrund hydrophober Wechselwir-
kungen (WW) mit dem Trennsa¨ulenmaterial. Die Permeationsgrenze der verwen-
deten Sa¨ule (TSK HW 40) lag bei ca. 50 min [253]. Die Fraktionen des AbWa1
permeierten jedoch teilweise erst deutlich spa¨ter, so dass bei den Inhaltsstoffen von
AbWa1 von starken WW mit dem Sa¨ulenmaterial auszugehen war, was ihre Zuord-
nung hinsichtlich der Gro¨ße bzw. des Molekulargewichts erschwerte (s. Abbildung
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4.4). Es lassen sich jedoch qualitative Aussagen treffen, inwieweit die chemische
Oxidation die Charakteristik der Inhaltstoffe vera¨nderte und inwieweit bestimmte
Fraktionen durch biologischen Abbau entfernt werden konnten. Die Chromatogram-
me der ozonten und der mit Peroxon behandelten Probe waren sehr a¨hnlich, so
dass angenommen werden kann, dass sich die Reaktionsprodukte in ihrer Struktur
nur unwesentlich unterschieden. Deutlich ist zu sehen, dass die Reaktionsprodukte
hauptsa¨chlich innerhalb der Permeationsgrenze eluierten, woraus zu schließen ist,
dass hydrophobe WW nur noch eine untergeordnete Rolle spielten, d.h. die Reak-
tionsprodukte waren hydrophiler als die Ausgangssubstanzen. Ebenso ist der teil-
weise biologische Abbau vieler Fraktionen zu erkennen. Die mit H2O2/UV (150 W)
behandelte Probe zeigte nur geringe Vera¨nderungen in ihrer Verteilung im Chroma-
togramm. Der biologische Abbau beschra¨nkte sich auf die Fraktion bei t = 65 min
im Bereich nach der Permeationsgrenze, in dem z.B. Methanol eluiert [8].
4.1.2 Zusammenfassung: Behandlung Abwasser 1
Zusammenfassend la¨sst sich sagen, dass die Ozonung ein sinnvolles Oxidationsver-
fahren fu¨r die Behandlung von Abwasser 1 darstellte. Hierbei ko¨nnte eine Erho¨hung
der Oxidationsmittelmenge und eine Regelung des pH-Wertes zu einer weiteren Ver-
besserung des Gesamtabbaus der organischen Inhaltsstoffe fu¨hren. Der Ausbeuteko-
effizient KA fu¨r Ozon war mit ca. 2 g/g in einem Bereich, wie er bei der Abwas-
seroxidation typisch ist [74]. Toxische Oxidationsprodukte entstanden nicht, so dass
der biologische Abbau nicht gehemmt wurde. Eine detaillierte Untersuchung der Ab-
wasserinhaltsstoffe gestaltete sich jedoch schwierig, da eine unbekannte Menge an
Nebenprodukten bei der Synthese des Oxazolamids im Abwasser anfiel. Daher war
die Charakterisierung mit Hilfe der LC-DOC ein geeignetes Instrument zur Verfol-
gung der Oxidations- und Abbauvorga¨nge im Abwasser. Die zusa¨tzliche Information
u¨ber die toxischen Eigenschaften des Abwassers diente einer weitergehenden Beur-
teilung der chemisch-biologischen Abwasserbehandlung.
4.2 Chemisch-biologische Behandlung
von Abwasser 2
Abwasser 2 (AbWa2) entstand bei der Synthese von 4,4-Dinitrostilben-2,2-disulfon-
sa¨ure (DNS), der Vorla¨ufersubstanz fu¨r optische Aufheller (s. Abschnitt 3.5.1). In-
haltsstoffe waren wiederum Nebenprodukte des Syntheseschrittes, die nicht na¨her
charakterisiert waren. Die Oxidation von AbWa2 erfolgte unter Regelung des pH-
Wertes. Neben den Verfahren Ozonung, Peroxon und H2O2/UV-Oxidation wurde
die Ozonung mit zusa¨tzlicher UV-Strahlung sowie die Photo-Fenton-Reaktion (P.F.
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 AbWa1, H2O2/UV (150 W)









Abbildung 4.4: Gelchromatographische Auftrennung (LC-DOC, TSK HW 40S) der
chemisch-biologisch behandelten AbWa1-Proben. Oben: Ozonung, mitte: Peroxon,
unten: H2O2/UV (150 W).



























































nach Oxidation nach BSB
Abbildung 4.5: Verringerung des CSB bei Abwasser 2 nach chemischer Oxidation
und biologischem Abbau (BSB, 1:5).
UV) mit und ohne zusa¨tzliche Ozondosierung eingesetzt (s. Tabelle 3.15). Die Zuga-
be an Fe2+ erfolgte in einem molaren Fe2+/DOC-Verha¨ltnis von 1/100 bzw. 1/20 bei
zusa¨tzlicher Ozondosierung. Das Peroxon-Verfahren wurde sowohl mit einem mola-
ren O3/DOC-Verha¨ltnis von 0,5 (Peroxon 1 ) als auch von 1 (Peroxon 2 ) durch-
gefu¨hrt. Der BSB28 wurde unverdu¨nnt und nach 1:5 Verdu¨nnung der Proben gemes-
sen.
4.2.1 Oxidation von Abwasser 2
Die rein biologische Behandlung von AbWa2 zeigte, dass dieses Abwasser als nicht
biologisch abbaubar einzustufen war. Das BSB/CSB-Verha¨ltnis betrug nur 0,05,
so dass hier ein zusa¨tzlicher Behandlungsschritt unumga¨nglich war. Die eingesetz-
ten Oxidationsmittelmengen wurden dementsprechend gegenu¨ber AbWa1 erho¨ht (s.
Tabelle 3.15). Die damit erzielte Verringerung der Fracht ist in Tabelle 4.2 zusam-
mengefasst dargestellt.
Anhand der CSB-Verringerung la¨sst sich die Oxidationsleistung der einzelnen
Verfahren zeigen (s. Abbildung 4.5). Auffallend im Vergleich zu AbWa1 war hier,
dass der Abbau der organischen Inhaltsstoffe hauptsa¨chlich durch den chemischen
Oxidationsschritt und nicht durch die biologische Behandlung erfolgte. Durch den
zusa¨tzlichen Einsatz von UV-Strahlung bei der Ozonung konnte die Verringerung des
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Tabelle 4.2: Oxidation von Abwasser 2. Ausbeutekoeffizient KA als
Σ Oxidationsmittelmenge/∆ CSB in g/g sowie erzieltes BSB/CSB-Verha¨ltnis
nach Oxidation. Erzielter Gesamtabbau der Fracht anhand der Summenparameter
CSB, DOC, SAK und AOX sowie der Toxizita¨t (GL-Wert), angegeben als Verha¨ltnis
ρ/ρ0 des Endwertes (ρ) nach chemisch-biologischer Behandlung zum Ausgangswert
(ρ0) des unbehandelten Abwassers, bei AOX: Verha¨ltnis nach Oxidation zum
Ausgangswert. n.b. = nicht bestimmt; fehlende Werte: keine BSB-Bestimmung
durchgefu¨hrt.






3,31 0,14 0,62 0,65 0,08 0,58 0,67 0
O3/UV (15
W), pH 9
2,39 0,10 0,53 0,64 0,03 0,65 0,51 0
O3/UV (150
W), pH 9
1,69 0,13 0,45 0,60 0,09 0,54 0,53 n.b.
Peroxon 1,
pH 8,5
2,47 0,06 0,49 0,63 0,06 0,49 0,41 0
Peroxon 2,
pH 8,5












2,10 0,49 0,18 0,25 0,12 0,23 n.b. n.b.
CSB verbessert werden. Bei Verwendung des 150 W-Strahlers lagen die Ergebnisse
im Bereich von Peroxon 1. In der Praxis ist damit jedoch das Peroxon-Verfahren zu
bevorzugen, da die Dosierung von Wasserstoffperoxid einfacher zu gestalten ist als
die Konstruktion einer Bestrahlungseinheit. Die Photo-Fenton-Reaktion bewirkte
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eine a¨hnliche Verringerung des CSB. Dagegen war die Effektivita¨t der Bestrahlung
beim H2O2/UV (15 W)-Verfahren aufgrund des inner filter effects des Abwassers
im Zusammenspiel mit dem geringen molaren Absorptionskoeffizienten von H2O2
verringert. Da die mit dem molaren Ozon/DOC-Verha¨ltnis von 0,5 erzielten Elimi-
nationsraten fu¨r den CSB nur bei ca. 50-55% lagen, wurde das Peroxon-Verfahren
mit der doppelten Ozon- und H2O2-Menge durchgefu¨hrt (Peroxon 2 ), weiterhin
die Photo-Fenton-Reaktion mit zusa¨tzlicher Ozondosierung. Bei diesen Verfahren
wurden sowohl die ho¨chsten BSB/CSB-Verha¨ltnisse (0,34 bzw. 0,49) erreicht wie
auch die beste Gesamtelimination an CSB (u¨ber 80%). Am Beispiel des Peroxon-
Verfahrens zeigte sich, dass fu¨r AbWa2 wesentlich ho¨here Oxidationsmittelmengen
no¨tig waren, um (1) eine effektive Oxidationsleistung zu erzielen und (2) eine Ver-
besserung des biologischen Abbaus zu bewirken. Die Verfahren mit Beteiligung von
Ozon erwiesen sich als besonders geeignet zur Entfa¨rbung des Abwassers, der Ver-
ringerung des SAK436, da Ozon selektiv Aromaten und Olefine angreift. Zwar konnte
auch mit dem H2O2/UV (15 W)-Verfahren der SAK436 auf 76% des Ausgangswertes
verringert werden, dies konnte jedoch nur auf den biologischen Schritt zuru¨ckgefu¨hrt
werden. Nach der Oxidation hatte sich der SAK436 leicht erho¨ht (s. Anhang Ta-
belle D.2), was auf die Bildung von Polymerisationsprodukten schließen ließ. Diese
ko¨nnen bei zu niedrigen Sauerstoffkonzentrationen in der bestrahlten Schicht entste-
hen ([42], s. Abschnitt 2.2.2). Die Abbauraten fu¨r den DOC lagen fu¨r alle Verfahren
etwas niedriger als die CSB-Verringerung, was auf eine Anoxidation der Inhaltsstoffe
und eine unvollsta¨ndige Mineralisierung schließen la¨sst.
Betrachtet man den Verlauf der Toxizita¨t im Leuchtbakterienhemmtest fu¨r Ab-
Wa2, so konnte mit allen Verfahren nach biologischem Abbau eine vollsta¨ndige Deto-
xifizierung des Abwassers erzielt werden (s. Abbildung 4.6). Die erho¨hten Toxizita¨ts-
werte nach O3/UV-Oxidation, Photo-Fenton und Peroxon 1 -Behandlung ko¨nnten
ein Grund fu¨r den schlechteren biologischen Abbau im Vergleich zur Peroxon 2 -
Probe sein, jedoch konnte auch hier eine Detoxifizierung erreicht werden. Die Toxi-
zita¨t wurde nicht durch restliches H2O2 beeinflusst, da dieses bei allen Oxidations-
verfahren vollsta¨ndig abreagiert war.
4.2.2 AOX-Abbau bei Abwasser 2
Der Abbau des AOX war beim O3/UV- und beim Peroxon-Verfahren mit 50-60%
am ho¨chsten (s. Abbildung 4.7). Die Erho¨hung des Eintrags an Ozon bzw. H2O2
im Peroxon 2 -Prozess bewirkte dabei keine weitere Verbesserung. Bei den Ozon-
und P.F.-Verfahren betrug der Abbau nur ca. 12%. Der geringste AOX-Abbau war
bei den H2O2/UV (15 W)-Verfahren zu beobachten. Diese Ergebnisse lassen vermu-
ten, dass der Großteil (ca. 60%) der chlorierten Wasserinhaltsstoffe effektiv durch
Prozesse mit dominierenden OH-Radikalreaktionen abgebaut werden kann. Demge-
genu¨ber werden die restlichen ca. 40% durch andere Reaktionsmechanismen zersto¨rt,

























































nach Oxidation nach BSB
n.b.<<10 n.b. n.b.<<10 <<10 <<10 <<10
Abbildung 4.6: A¨nderung der Toxizita¨t von Abwasser 2 nach chemischer Oxidation





















































Abbildung 4.7: Abbau des AOX bei Abwasser 2 durch chemische Oxidation.
beispielsweise durch Angriff des O3-Moleku¨ls. Diese Vermutung konnte durch eine
Ozonung bei pH 3,0 besta¨rkt werden, bei der die Reaktion des O3-Moleku¨ls mit den
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Wasserinhaltsstoffen dominierend ist. Durch dieses Verfahren konnten nur ca. 30%
des AOX abgebaut werden (s. Tabelle 4.2).
4.2.3 Inhaltsstoffe von Abwasser 2
Die Bestimmung von Einzelsubstanzen mit Hilfe der HPLC gelang nicht. Die unvoll-
sta¨ndige Trennung der Substanzen zeigte, dass es sich um ein Gemisch zahlreicher
Substanzen handelte, die auch anhand der Peakanalyse u¨ber Absorptionsspektren
nicht identifiziert werden konnten (s. Abbildung 4.8), da keine ausreichende Tren-
nung des Substanzgemisches erfolgt war. Am Beispiel des Peroxon 1 -Verfahrens ist
dargestellt, dass Fraktionen von AbWa2 durch Oxidation teilweise verschwanden
(Retentionszeiten 6,230 und 7,515) oder stark abgebaut wurden (Retentionszeiten
1,401, 2,872 und 3,723). Dabei ist deutlich zu sehen, dass die Reaktionsproduk-
te der chemischen Oxidation hydrophile Substanzen darstellten, die bei niedrigen
Retentionszeiten eluierten (geringe WW mit dem Sa¨ulenmaterial).
4.2.4 Zusammenfassung: Behandlung Abwasser 2
Die Oxidation von AbWa2 la¨sst folgende Schlussfolgerungen zu:
· das Peroxon-Verfahren stellte eine geeignete Methode zur Oxidation von Ab-
Wa2 dar, wobei
· wesentlich ho¨here Oxidationsmittelmengen als bei AbWa1 no¨tig waren, um
einen effektiven Abbau der Inhaltsstoffe, eine Erho¨hung des BSB/CSB-Verha¨lt-
nisses und die Vermeidung der Entstehung toxischer Reaktionsprodukte zu er-
reichen; der Ausbeutekoeffizient im Peroxon 2 -Verfahren war mit einem Wert
von 2,65 g/g etwas schlechter als fu¨r die Ozonung von AbWa1,
· die komplexe Zusammensetzung eine detaillierte Analyse der Wasserinhalts-
stoffe erschwerte, so dass die Charakterisierung anhand von Summenparame-
tern erfolgen musste.











































































Abbildung 4.8: High performance liquid chromatography (HPLC, ODS Hypersil)
von AbWa2 vor und nach Peroxon-Oxidation. Zu beachten ist die unterschiedliche
Skalierung der y-Achse. Detektion DAD350.
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4.3 Chemisch-biologische Behandlung
von Abwasser 3
Abwasser 3 (AbWa3) stammte aus der Herstellung des optischen Aufhellers 4,4-
Bis[(4-anilino-6-bis(2-hydroxyethyl)amino-1,3,5-triazin-2-yl) amino]stilben-2,2-disul-
fonat (Tinopal UP, s. Abschnitt 3.5.1). Mo¨gliche Inhaltsstoffe in AbWa3 waren neben
Tinopal UP sowohl die Edukte wie auch Nebenprodukte der Synthese. Es wurden
die entsprechenden Oxidationsverfahren wie fu¨r AbWa2 eingesetzt, der BSB28 wurde
unverdu¨nnt sowie nach 1:5-Verdu¨nnung gemessen.
4.3.1 Oxidation von Abwasser 3
Abwasser 3 unterschied sich von den Abwa¨ssern 1 und 2 dadurch, dass es bereits
zu einem relativ großen Teil biologisch abbaubar war, das Verha¨ltnis BSB/CSB
betrug 0,52. Somit bestand hier die Frage, inwieweit eine chemische Voroxidation
die biologische Abbaubarkeit beeinflusste, da mo¨glicherweise biologisch abbaubare
Substanzen durch die Oxidation entfernt werden wu¨rden.
Diese Vermutung besta¨tigte sich, wie in Tabelle 4.3 gezeigt ist. Zwar zeigten die
Werte auf den ersten Blick relativ gute Abbauergebnisse an, insbesondere bei der
CSB-Verringerung und beim BSB/CSB-Verha¨ltnis, doch im Vergleich mit dem rein
biologischen Abbau von AbWa3 konnte eine chemische Oxidationsstufe in dieser
Form nicht gerechtfertigt werden (s. Abbildung 4.9). Es ist zu vermuten, dass durch
die chemische Oxidation die biologisch verwertbaren Substanzen entfernt wurden,
wa¨hrend der refrakta¨re Anteil stabil blieb.
Wurde der BSB unverdu¨nnt gemessen, fiel die Bilanz der meisten Oxidations-
verfahren schlechter aus als bei rein biologischer Behandlung. Nur in der 1:5-Ver-
du¨nnung konnten im Falle des Peroxon 2 - und des P.F.-Verfahrens etwas bessere
Abbauergebnisse erzielt werden (s. Abbildung 4.9).
Das unbehandelte Abwasser 3 zeigte keine Hemmung im Leuchtbakterienhemm-
test, wohingegen die Oxidationsverfahren teilweise eine deutliche Erho¨hung der To-
xizita¨t bewirkten (s. Abbildung 4.10). Die toxischen Substanzen konnten auch durch
die biologische Behandlung nicht immer vollsta¨ndig eliminiert werden. Die Proben
nach H2O2/UV-Oxidation besaßen aufgrund hoher Restkonzentrationen an Was-
serstoffperoxid die ho¨chsten Toxizita¨tswerte. Dass diese nur auf das H2O2 zuru¨ck-
zufu¨hren waren, zeigte sich dadurch, dass nach Zugabe von MnO2 (Zersto¨rung von
H2O2) nur sehr geringe Hemmwirkungen messbar waren. Die allgemeine Erho¨hung
der Toxizita¨t ko¨nnte also auch ein Grund fu¨r die schlechte biologische Abbaubarkeit
sein. Jedoch zeigte auch die Peroxon 2 -Probe trotz Detoxifizierung beim biologi-
schen Abbau nur einen unwesentlich besseren biologischen Abbau als die Probe
nach Ozonung.
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Tabelle 4.3: Oxidation von Abwasser 3. Ausbeutekoeffizient KA als
Σ Oxidationsmittelmenge/∆ CSB in g/g sowie erzieltes BSB/CSB-Verha¨ltnis
nach Oxidation. Erzielter Gesamtabbau der Fracht anhand der Summenparameter
CSB, DOC, SAK254 sowie der Toxizita¨t (GL-Wert), angegeben als Verha¨ltnis ρ/ρ0
des Endwertes (ρ) nach chemisch-biologischer Behandlung zum Ausgangswert (ρ0)
des unbehandelten Abwassers. n.b. = nicht bestimmt.
Verfahren KA BSB/CSB CSB DOC SAK254 GL
Ozonung, pH 9 4,00 0,40 0,37 0,47 0,56 26
O3/UV (15 W), pH 9 2,29 0,37 0,58 0,7 0,45 3
O3/UV (150 W), pH 9 2,13 0,34 0,42 0,70 0,38 3
Peroxon 1, pH 8,5 2,02 0,20 0,54 0,70 0,43 n.b.
Peroxon 2, pH 8,5 2,86 0,52 0,27 0,31 0,10 0
H2O2/UV (15 W), pH 7 5,46 0,30 0,51 0,53 0,92 1
H2O2/UV (150 W), pH 7 4,30 0,50 0,34 0,30 0,84 1
P.F. UV 150 W/O3
(1/20), pH 3
3,72 0,52 0,19 0,29 0,20 n.b.























































nach Oxidation nach BSB
Abbildung 4.9: Verringerung des CSB bei Abwasser 3 nach chemischer Oxidation





















































* = ohne H2O2-Entfernung: GL = 4080
** = ohne H2O2-Entfernung: GL = 3268
Abbildung 4.10: A¨nderung der Toxizita¨t von Abwasser 3 nach chemischer Oxidation
und biologischem Abbau (BSB, 1:5). n.b. = nicht bestimmt, n.t. = nicht toxisch.
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4.3.2 Inhaltsstoffe von Abwasser 3
A¨hnlich zu AbWa2 gelang auch bei AbWa3 keine Identifizierung von Einzelsub-
stanzen mit Hilfe der HPLC und anschließender Detektion u¨ber Absorptions- oder
Fluoreszenzmessung (s. Abbildung 4.11). In den Chromatogrammen war zu erken-
nen, dass ein Großteil der Inhaltsstoffe bei Oxidation um- bzw. abgebaut wurden
und sich die Retentionszeiten verku¨rzten, woraus auf die Bildung hydrophiler Oxi-
dationsprodukte geschlossen werden kann. In Abbildung 4.11 ist am Beispiel der
beiden Peroxon-Verfahren dargestellt, wie der erho¨hte Oxidationsmitteleintrag zu
einem vermehrten Abbau der Wasserinhaltsstoffe fu¨hrte.
4.3.3 Vera¨nderte Verfahrensfu¨hrung fu¨r Abwasser 3 und
Schlussfolgerung
Aufgrund der erhaltenen Ergebnisse ließ sich folgern, dass fu¨r AbWa3 ein chemi-
scher Oxidationsschritt erst nach vorangehender biologischer Behandlung sinnvoll
war, um die Oxidation auf die Restkonzentrationen an refrakta¨ren Substanzen zu
beschra¨nken. Um dies zu u¨berpru¨fen, wurde das AbWa3 zuerst in einem Batch-
Experiment (V = 2,4 L, Titrationssystem TitroWiCo) biologisch behandelt. Nach
28 d waren ca. 60% des CSB und 55% des DOC abgebaut. Nach 0,45 µm-Filtration
wurde die Abwasserprobe mit dem Peroxon 2 -Verfahren behandelt (molares Verha¨lt-
nis Ozon:DOC:H2O2 = 1:1:
1
3
). Die anschließende biologische Stufe (BSB28) fu¨hrte
zu einer Gesamtelimination von 84% des CSB und 71% des DOC (s. Abbildung
4.12). Verglichen mit dem chemisch-biologischen Prozess mit Peroxon 2 ohne vor-
herigen biologischen Abbau wurde die CSB-Verringerung um 11% verbessert. Auf-
grund des niedrigeren DOC-Gehaltes nach der ersten biologischen Behandlung (55%
DOC-Abbau) waren jedoch deutlich geringere Mengen an Oxidationsmittel no¨tig.
Deswegen wa¨re hier eine weitere Erho¨hung der Oxidationsmittelmenge gerechtfer-
tigt, wobei bei ausreichender Eliminierung der organischen Belastung ein Verzicht
auf die zweite biologische Stufe denkbar wa¨re. Bei der hier eingesetzten Peroxon-
Behandlung wurde ein Ausbeutekoeffizient (Σ Oxidationsmittelmenge/∆ CSB) von
2,45 g/g erreicht, was im gleichen Bereich wie bei der entsprechenden Oxidation der
Abwa¨sser 1 und 2 lag.
























































































































Abbildung 4.11: High performance liquid chromatography (HPLC, ODS Hypersil)
von AbWa3 vor und nach Peroxon 1 und 2 -Oxidation. Zu beachten ist die unter-
schiedliche Skalierung der y-Achsen. Detektion DAD350.


















Original Bioabbau (1) Peroxon 2 Bioabbau (2)
Abbildung 4.12: Verringerung des CSB und des DOC von AbWa3 bei vera¨nderter




Abwasser 4 (AbWa4) stammte aus dem AbWa3 entsprechenden Syntheseschritt des
optischen Aufhellers 4,4-Bis[(4-anilino-6-morpholino-1,3,5-triazin-2-yl)amino]stilben-
2,2-disulfonat (Tinopal DMS, s. Abschnitt 3.5.1). In ersten Versuchen mit AbWa4
zeigte sich, dass der Einsatz von Ozon zu intensiver Schaumbildung fu¨hrte, weshalb
nur stark verdu¨nnte Proben mit Ozon behandelt werden konnten. Fu¨r diese Experi-
mente wurde das Abwasser 1:25 verdu¨nnt, weiterhin wurde der Gasvolumenstrom in
der Begasungseinheit auf 20 L/h reduziert. Fu¨r die Verfahren ohne Begasung betrug
die Verdu¨nnung 1:2 (s. auch Abschnitt 3.5.1). Weitere Schwierigkeiten bei AbWa4
entstanden bei pH-Wert-Verschiebungen, da dabei Ausfa¨llungen auftraten, die ins-
besondere die DOC-Messung sowie die Durchfu¨hrung von Oxidationsexperimenten
bei niedrigen pH-Werten erschwerten. Ebenso zeigte die spektrale Absorption eine
starke pH-Wert-Abha¨ngigkeit.
4.4.1 Oxidation von Abwasser 4
Das Abwasser 4 war nur zu einem geringen Teil biologisch abbaubar (BSB/CSB =
0,12 (1:2) bzw. 0,11 (1:25)). Bei den Oxidationsexperimenten zeigte sich, dass die
H2O2/UV-Prozesse nur eine unzureichende Oxidationswirkung besaßen. Weiterhin
war zu beobachten, dass das Peroxon-Verfahren einen weitaus ho¨heren Abbau der
organischen Abwasserinhaltsstoffe bewirkte als die Ozonung mit (O3/UV) und oh-
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Tabelle 4.4: Oxidation von Abwasser 4. Ausbeutekoeffizient KA als
Σ Oxidationsmittelmenge/∆ CSB in g/g sowie erzieltes BSB/CSB-Verha¨ltnis
nach Oxidation. Erzielter Gesamtabbau der Fracht anhand des Summenparameters
CSB, angegeben als Verha¨ltnis ρ/ρ0 des Endwertes (ρ) nach chemisch-biologischer
Behandlung zum Ausgangswert (ρ0) des unbehandelten Abwassers, fehlende Werte:
keine BSB-Bestimmung durchgefu¨hrt.
Verfahren KA BSB/CSB CSB
H2O2/UV (15 W), pH 7 (1:2) 2,54 0,12 0,61
H2O2/UV (150 W), pH 7 (1:2) 1,23 0,12 0,51
O3/UV (150 W), pH 9 (1:25) 3,03 0,39 0,49
Peroxon 2, pH 8,5 (1:25) 1,16 0,52 0,30
P.F. UV 150 W/O3 (1/20), pH 3 (1:25) 1,62 0,63 0,15
Ozonung 2, pH 9 (1:25) 4,19
ne zusa¨tzliche UV-Bestrahlung (Ozonung 2, molares Verha¨ltnis Ozon:DOC = 1:1).
Sowohl Peroxon 2 als auch der P.F./O3-Prozess erreichten eine CSB-Verringerung
von ca. 70%, im letzten Fall nach Bioabbau von ca. 85% (s. Tabelle 4.4 und Ab-
bildung 4.13). Vergleicht man die Daten aus Tabelle 4.4 und Abbildung 4.13, so
ergeben sich deutliche Differenzen zwischen den gemessenen CSB-Werten nach Oxi-
dation bzw. Bioabbau und den BSB/CSB-Verha¨ltnissen (v.a. bei Peroxon 2 ). Dies
deutete darauf hin, dass auch die CSB-Bestimmung bei Abwa4 fehleranfa¨llig war
(Probleme durch Ausfa¨llungen). Es zeigte sich dennoch, dass die Verfahren Peroxon
und Photo-Fenton mit zusa¨tzlicher Ozondosierung vielversprechende Oxidationsver-
fahren fu¨r AbWa4 waren.
Bei der Messung der Toxizia¨t fiel auf, dass bei den H2O2/UV-Prozessen, a¨hn-
lich wie bei AbWa3, hohe Restkonzentrationen an H2O2 erho¨hte Toxizita¨tswerte
lieferten, die nach Entfernung des H2O2 mit Mn
2+ auf Werte des unbehandelten
Abwassers sanken. Wa¨hrend nach O3/UV-Behandlung die Toxizita¨t deutlich erho¨ht
war, konnte mit Peroxon 2 eine teilweise und mit dem P.-F./O3-Verfahren eine
vollsta¨ndige Detoxifizierung erreicht werden (s. Abbildung 4.14).
4.4.2 Absorptionsverhalten und Einzelstoffanalytik
Anhand der Absorptionsspektren konnte festgestellt werden, dass das Absorptions-
verhalten von AbWa4 im UV-Bereich stark vom pH-Wert abhing (s. Abbildung
4.15). Vergleicht man die Absorptionsspektren zu Beginn der Oxidationsexperimen-






























nach Oxidation nach BSB
n.b.
Abbildung 4.13: Verringerung des CSB bei Abwasser 4 nach chemischer Oxidation


























nach Oxidation nach BSB
* = ohne H2O2-Entfernung: GL = 2732
** = ohne H2O2-Entfernung: GL = 1029
*
**
n.t. n.t.n.b. n.b. n.b.
Abbildung 4.14: A¨nderung der Toxizita¨t von Abwasser 4 nach chemischer Oxidation
und biologischem Abbau (BSB, 1:5 fu¨r H2O2/UV-Prozesse). n.b. = nicht bestimmt,
n.t. = nicht toxisch.
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te von Peroxon 2 bei einem pH-Wert von 8,5 mit dem Photo-Fenton-Prozess bei
einem pH-Wert von 3, so fa¨llt auf, dass die Absorptionsbande bei λmax = 345 nm zu
λmax = 370 nm verschoben wurde. Weiterhin verschwand die Absorptionsbande bei
λmax = 230 nm fast vollsta¨ndig. Dies deutete auf das unterschiedliche Absorptions-
verhalten der protonierten und deprotonierten Form von optischen Aufhellern auf
Stilbenbasis hin [85]. Vergleicht man das Absorptionsspektrum von AbWa4 mit dem
des optischen Aufhellers Tinopal DMS (s. Abbildung 4.15), so kann das Absorpti-
onsverhalten des Abwassers fast vollsta¨ndig dem optischen Aufheller zugeschrieben
werden. Im Verlaufe der Oxidationen bei pH 8,5 und 9 (am Beispiel von Peroxon
2 in Abbildung 4.15, entsprechend bei Ozonung 2 ) verschob sich die Absorptions-
bande von λmax = 345 nm zu niedrigeren Wellenla¨ngen. Dieser Effekt trat auch
bei der Oxidation des optischen Aufhellers auf. Dies wurde vermutlich durch die
Isomerisierung und den Abbau der Stilbengruppen verursacht [82, 84, 86].
Wa¨hrend das Absorptionsverhalten von AbWa4 dem Syntheseprodukt Tinopal
DMS zugeschrieben werden konnte, zeigte sich bei der Einzelstoffanalyse mit Hilfe
der HPLC, dass der optische Aufheller zwar identifiziert werden konnte (Retenti-
onszeit AbWa4, unbehandelt: 8,189 min), jedoch noch eine Vielzahl weiterer Sub-
stanzen im Abwasser vorlagen (s. Abbildungen 4.16). Somit war anzunehmen, dass
die Hauptinhaltsstoffe aufgrund des Absorptionsverhaltens des Abwassers Stilben-
a¨hnliche Verbindungen waren, die jedoch im Vergleich zum optischen Aufheller eine
unterschiedliche Polarita¨t besaßen. Dies konnte dadurch besta¨tigt werden, dass bei
der Fluoreszenzanalyse der HPLC-Peaks keine Fluoreszenz-aktive Fraktion neben
Tinopal DMS gefunden werden konnte. Neben dem optischen Aufheller konnten
auch bestimmte Oxidationsprodukte in den Abwasserproben gefunden werden (Re-
tentionszeiten Tinopal DMS, Peroxon 1 : 7,704 min, 3,964 min, 1,368 min, s. Ab-
bildung 4.17). Bei der Peakanalyse der weiteren Fraktionen zeigte sich, dass hier
U¨berlagerungen mehrerer Substanzen keine eindeutige Zuordnung zuließen.
4.4.3 Zusammenfassung: Behandlung Abwasser 4
Als Konsequenz fu¨r die oxidative Behandlung von AbWa4 la¨sst sich ableiten, dass
diese problematisch war, da der Einsatz von Ozon aufgrund der Schaumbildung
begrenzt war, eine Verdu¨nnung des Abwassers fu¨r industrielle Anwendungen aber
nicht sinnvoll ist. Alternativ ko¨nnten Reaktoren eingesetzt werden, die Ozon z.B.
mit Hilfe von Keramik-Membranen [90] ins Abwasser eintragen. Ungeachtet der
Problematik der fehlerbehafteten Analyse der Summenparameter konnte wiederum
der Peroxon-Prozess als effektives Oxidationsverfahren angesehen werden, der Aus-
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AbWa 4, Peroxon 2, pH 8,5











AbWa 4, P.F. UV 150 W/O3 (1/20), pH 3










Tinopal DMS, Peroxon 1, pH 8,5
Abbildung 4.15: Absorptionsspektren fu¨r Abwasser 4 bei verschiedenen pH-Werten
sowie im Verlauf der chemischen Oxidation, Vergleich mit der Reinsubstanz Tinopal
DMS, t0-t3 stehen fu¨r verschiedene Probenahmezeitpunkte wa¨hrend des Oxidations-
prozesses.
beutekoeffizient war mit 1,16 g/g verglichen mit der entsprechenden Oxidation der
Abwa¨sser 1, 2 und 3 verbessert. Zwar wurde der optische Aufheller Tinopal DMS








































































Abbildung 4.16: High performance liquid chromatography (HPLC, ODS Hypersil)
von AbWa4 und Tinopal DMS vor Oxidation. Detektion DAD350.


















































































Abbildung 4.17: High performance liquid chromatography (HPLC, ODS Hyper-
sil) von AbWa4 nach Peroxon 2 -Oxidation und Tinopal DMS nach Peroxon 1 -
Oxidation. Detektion DAD350.
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als ein Inhaltsstoff von AbWa4 identifiziert, eine detaillierte Verfolgung der Abbau-
vorga¨nge war aber durch die Abwassermatrix erschwert. Somit zeigte sich, dass eine
gezielte Verfolgung einer einzelnen Substanz im Mischabwasser nur dann sinnvoll
ist, wenn diese von besonderem Interesse (hohe Konzentration, hohe Toxizita¨t, re-




Abwasser 5 (AbWa5) stammte aus dem ersten Produktionsschritt des Vitamin B6,
der Synthese des Propyldioxepens aus Butendiol und Butyraldehyd (s. Abschnitt
3.5.1). Es unterschied sich von den anderen bisher betrachteten Abwa¨ssern darin,
dass die Zusammensetzung weniger komplex war. Neben den Oxidationsversuchen
mit der Abwasserprobe (Ozonung, Peroxon, H2O2/UV-Oxidation) wurden deswegen
auch Vergleichsexperimente mit den Einzelsubstanzen Butendiol (BD), Butyralde-
hyd (BA) und Propyldioxepen (PD) durchgefu¨hrt (s. Tabelle 3.16). Der BSB der
Proben (unverdu¨nnt und nach 1:10-Verdu¨nnung) wurde teilweise u¨ber einen Zeit-
raum von 47 Tagen (Erreichen der Plateauphase) und teilweise u¨ber einen Zeitraum
von 28 Tagen gemessen. Weiterhin diente AbWa5 in unbehandeltem Zustand sowie
nach Ozonung (AbWa5 ozont) als Modellabwasser fu¨r umfangreiche Untersuchun-
gen zur biologischen Abbaubarkeit in kontinuierlich betriebenen Festbettreaktoren.
Neben der Betrachtung des Abbaus der Substanzen wurden die Effekte des Ab-
wassers auf die bakterielle Biozo¨nose, d.h. deren Populationszusammensetzung und
Aktivita¨t im Festbettreaktor, untersucht (s. Abschnitte 4.7 und 4.9).
4.5.1 Oxidation von Abwasser 5
Das unbehandelte Abwasser 5 besaß eine niedrige biologische Abbaubarkeit mit
einem Verha¨ltnis von BSB47/CSB von 0,18 (1:10-Verdu¨nnung). Die Toxizita¨t des
Abwassers war mit einem GL-Wert von 24 relativ niedrig und verschwand nach
der biologischen Behandlung. Demgegenu¨ber wurden durch alle Oxidationsverfahren
ho¨here Toxizita¨tswerte erzeugt und das BSB/CSB-Verha¨ltnis verschlechterte sich
weiter (s. Tabelle 4.5).
Die Extinktion von AbWa5 im UV-Bereich war mit einem SAK254 von 9,7 m
−1
relativ gering. Sie stieg nach Oxidation an (s. auch Anhang, Tabelle D.6), was teil-
weise auf nicht abreagiertes oder im Falle der O3/UV (15 W)-Oxidation wa¨hrend des
Prozesses entstandenes H2O2 zuru¨ckgefu¨hrt werden konnte. Da der SAK254 jedoch
auch nach biologischer Behandlung gegenu¨ber dem Originalabwasser erho¨ht war (s.
Tabelle 4.5), war zusa¨tzlich von der Bildung UV-absorbierender Substanzen bei der
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Tabelle 4.5: Oxidation von Abwasser 5. Ausbeutekoeffizient KA als
Σ Oxidationsmittelmenge/∆ CSB in g/g sowie erzieltes BSB/CSB-Verha¨ltnis
nach Oxidation. Erzielter Gesamtabbau der Fracht anhand der Summenparameter
CSB, DOC, SAK254 sowie der Toxizita¨t (GL-Wert), angegeben als Verha¨ltnis ρ/ρ0
des Endwertes (ρ) nach chemisch-biologischer Behandlung zum Ausgangswert (ρ0)
des unbehandelten Abwassers. n.b. = nicht bestimmt.
Verfahren KA BSB/CSB CSB DOC SAK254 GL
Ozonung, pH 9 1,82 0,05 (47 d) 0,65 1,07 1,86 3,2
O3/UV (15 W), pH 9 1,15 0,02 (28 d) 0,66 0,98 4,15 79
O3/UV (150 W), pH 9 0,72 0,10 (28 d) 0,58 0,76 3,71 1,9
Peroxon, pH 8,5 1,74 0,04 (28 d) 0,68 0,93 4,76 89
H2O2/UV (15 W), pH 7 4,71 0,07 (47 d) 0,86 n.b. 5,77 >5,3
H2O2/UV (150 W), pH 7 2,04 0,04 (47 d) 0,84 n.b. 7,42 >5,3
biologischen Stufe auszugehen. In Frage kommen dabei extrazellula¨re Biopolymere,
die von Mikroorganismen abgegeben werden, oder Zellbruchstu¨cke, die durch das
Inokulum oder die Lysis von Zellen in das Abwasser gelangen [254]. Im Falle der
O3/UV (150 W)- und der H2O2/UV (150 W)-Oxidation waren zusa¨tzlich im Oxida-
tionsprozess UV-absorbierende Substanzen entstanden, denn der Anstieg im SAK254
konnte nicht allein durch H2O2 erkla¨rt werden.
In Abbildung 4.18 ist der Verlauf der CSB-Verringerung sowie der Toxizita¨t nach
Oxidation und biologischem Abbau dargestellt. Das O3/UV (150 W)-Verfahren er-
gab sowohl die ho¨chste Gesamtelimination an CSB als auch die niedrigste Erho¨hung
der Toxizita¨t. Gegenu¨ber der reinen Ozonung war der Unterschied jedoch gering, so
dass fu¨r die weiteren Untersuchungen der Schwerpunkt auf die ozonten Abwasser-
proben gelegt wurde.
4.5.2 Einzelstoffanalytik bei Abwasser 5
Die Analytik der Einzelsubstanzen lieferte ein a¨hnliches Bild der Oxidationsleistung
der einzelnen Prozesse. Ein vollsta¨ndiger Abbau von Butendiol (BD), Butyralde-
hyd (BA) und Propyldioxepen (PD) wurde mit der Ozonung sowie der O3/UV (150
W)-Oxidation erreicht (s. Abbildung 4.19). In allen anderen Fa¨llen wurde BA in
Restkonzentrationen zwischen ca. 10 und 60% gefunden. Beim H2O2/UV (15 W)-
Verfahren war zudem ein ungenu¨gender Abbau der anderen Substanzen mit Rest-

























































































nach Oxidation nach BSB
>128n.t. >128
Abbildung 4.18: Verringerung des CSB und A¨nderung der Toxizita¨t bei Abwasser 5
nach chemischer Oxidation und biologischem Abbau (BSB 1:10).
104 KAPITEL 4. ERGEBNISSE UND DISKUSSION















  H2O2 /   











Abbildung 4.19: Abbau der Einzelsubstanzen Butendiol (BD), Butyraldehyd (BA)
und Propyldioxepen (PD) bei der Oxidation von Abwasser 5. Fehlerbalken aus Dop-
pelbestimmung, siehe Tabelle D.7 im Anhang.
4.5.3 Oxidation der Einzelsubstanzen
Vergleicht man die Ergebnisse der Oxidation von AbWa5 mit der Oxidation der
Einzelsubstanzen, so ist auch hier zu erkennen, dass Butyraldehyd sowohl bei der
Ozonung bei einem pH-Wert von 3,0 als auch im Peroxonverfahren (pH 8,5) nur
langsam abgebaut wurde. Wa¨hrend die Substanzen Butendiol und Propyldioxepen
schon nach einem Oxidationsmitteleintrag von 25 bis 50 % vollsta¨ndig abgebaut wa-
ren (entsprechend einem molaren Ozon:DOC-Verha¨ltnis von 0,06 bis 0,13), trat dies
bei BA im Falle des Peroxon-Verfahrens erst bei 100% Oxidationsmitteleintrag ein
(s. Abbildung 4.20). Werden diese Ergebnisse mit dem Abbau des DOC verglichen,
so zeigt sich, dass BA zwar langsamer abgebaut, dafu¨r aber zu einem gro¨ßeren Teil
mineralsiert wurde. Betrachtet man die Restkonzentrationen des DOC nach BSB28,
so erkennt man, dass BA zu knapp 50% abgebaut wurde, die Oxidationsproduk-
te jedoch nur eine geringe biologische Abbaubarkeit aufwiesen, so dass der Rest-
DOC-Gehalt nur unwesentlich niedriger als bei rein biologischer Behandlung war.
Entsprechend verhielten sich die Substanzen BD und PD, nur war der Gesamtab-
bau geringer. Diese Substanzen waren also biologisch schlechter abbaubar, chemisch
leicht zu oxidieren, jedoch schwer zu mineralisieren. Auch die Oxidationsprodukte
sind als biologisch schlecht abbaubar einzustufen.

































Abbildung 4.20: Oben: Abbau der Einzelsubstanzen Butendiol (BD), Butyraldehyd
(BA) und Propyldioxepen (PD) durch Ozonung bei pH 3,0 (Index1) und durch
Peroxon-Oxidation bei pH 8,5 (Index2) bei verschiedenem Oxidationsmitteleintrag.
Bei 100 % Eintrag vollsta¨ndiger Abbau aller drei Substanzen. Unten: DOC-Abbau
nach Oxidation der Einzelsubstanzen sowie nach BSB28, ohne Index: nur biologischer
Abbau. Fehlerbalken aus Doppelbestimmung, s. Tabelle D.8 im Anhang.
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4.5.3.1 Toxizita¨tsverhalten
Ein Grund fu¨r die mangelnde biologische Abbaubarkeit der Oxidationsprodukte al-
ler drei Einzelsubstanzen war vermutlich die gestiegene Toxizita¨t nach Oxidation der
Substanzen. Wa¨hrend Butendiol in der eingesetzten Ausgangskonzentration (1 g/L)
keine Hemmung im Leuchtbakterienhemmtest hervorrief, wiesen die Oxidationspro-
dukte einen GL-Wert von 36 (BD1) bzw. 26 (BD2) auf (s. Abbildung 4.21). Die
Restkonzentration an H2O2 belief sich in diesen Proben auf 176 mg/L bzw. 198
mg/L und wurde vor der Toxizita¨tsmessung entfernt. Auch bei PD wurde restliches
H2O2 (166 mg/L bei PD1, 107 mg/L bei PD2) entfernt. Die Oxidationsprodukte
zeigten ebenfalls eine deutlich erho¨hte Toxizita¨t, die jedoch zu einem großen Teil
durch die biologische Stufe entfernt werden konnte. Bei BA wurden die Restkonzen-
tration an H2O2 nicht entfernt, sie lag bei 30,9 mg/L (BA1) und 15,9 mg/L (BA2).
Im Toxizita¨tstest mit H2O2 zeigte sich jedoch, dass bereits eine H2O2-Konzentration
von 1 mg/L eine 20 %-ige Hemmung verursachte. Somit mu¨ssten die GL-Werte
(Verdu¨nnungsstufe mit Hemmung < 20 %) ohne H2O2-Entfernung durch die Kon-
zentration an H2O2 (in mg/L) dividiert werden, um den GL-Wert der Oxidations-
produkte zu erhalten. In diesem Fall ergab sich fu¨r BA1 ein GL-Wert von 70 und
fu¨r BA2 von 3. Somit besta¨tigte sich, dass BA bzw. dessen Oxidationsprodukte nur
in geringem Umfang zur Toxizita¨t der Abwasserprobe beitrug. Fu¨r diese Rechnung
wird jedoch angenommen, dass keine kumulativen toxischen Effekte auftreten.
4.5.4 Gelchromatographische Untersuchungen
Zusa¨tzlich zur Analytik der Ausgangssubstanzen Butendiol (BD), Butyraldehyd
(BA) und Propyldioxepen (PD) wurden gelchromatographische Untersuchungen (LC-
DOC) der Reaktionsprodukte und von Abwasser 5 durchgefu¨hrt. Einerseits, da keine
Identifizierung der Oxidationsprodukte erfolgte, andererseits, um zu untersuchen,
inwieweit das Verhalten von Abwasser 5 bei Oxidation durch die Hauptkomponen-
ten bestimmt wird. Wie sich anhand der gelchromatographischen Auftrennung von
Abwasser 5 zeigte, konnte das Abwasser gut durch seine drei Hauptkomponenten
dargestellt werden (s. Abbildung 4.22).
Durch Superposition der Chromatogramme der Einzelsubstanzen (s. Abbildung
4.22 links oben) erha¨lt man ein Chromatogramm, das dem von Abwasser 5 a¨hnlich ist
(s. Abbildung 4.22 rechts oben). Weiterhin zeigte sich, dass die entstandenen Oxida-
tionsprodukte bei der Ozonung und beim Peroxon-Verfahren ein sehr a¨hnliches Frak-
tionsmuster im LC-DOC-Chromatogramm ergaben (s. Abbildung 4.22 links unten).
Das Signal fu¨r PD bei einer Retentionszeit von ca. 140 min verschwand, wa¨hrend
sich drei Fraktionen im Bereich von Retentionszeiten zwischen 40 und 70 min bil-
deten (Maxima bei ca. 47 min, 58 min und 69 min). Dass diese Fraktionen nach
Ozonung und Peroxon-Oxidation unterschiedliche Substanzen beinhalteten, war je-












nach Oxidation nach BSB




* = ohne H2O2-Entfernung
Abbildung 4.21: Toxizita¨t der Einzelsubstanzen Butendiol (BD), Butyraldehyd (BA)
und Propyldioxepen (PD) unbehandelt und nach Ozonung bei pH 3,0 (Index1) und
Peroxon-Oxidation bei pH 8,5 (Index2) sowie nach BSB28. Ohne Index: nur biologi-
scher Abbau. n.b. = nicht bestimmt, n.t. = nicht toxisch.
doch nicht auszuschließen, da auch Butendiol bei 69 min eluierte, in den oxidierten
Proben aber nicht gefunden werden konnte (vergl. Abbildung 4.20). Weiterhin zeigte
auch PD neben dem Hauptsignal bei 140 min ein weiteres Signal bei 69 min, so dass
hier eine eindeutige Zuordnung nicht mo¨glich war. BA zeigte nur ein diffuses Signal
im Bereich von Retentionszeiten zwischen 45 und 90 min. Da BA in einer Reinheit
>99 % und PD mit einer Reinheit von 97 % (Analysenangabe Hoffmann-La Roche)
eingesetzt wurden, konnten Verunreinigungen der Substanzen nicht der Grund fu¨r
diese Fraktionierung sein. Hier war von starken Wechselwirkungen der Substanzen
mit dem Sa¨ulenmaterial auszugehen. Weiterhin betrug die Wiederfindung an DOC
im Chromatogramm (chromatographierbarer Anteil des DOC) bei BA und PD nur
51 bzw. 55 %, was durch die flu¨chtigen Eigenschaften der Stoffe erkla¨rbar ist. Ein Teil
der Substanzen wurde so bei der Entfernung des anorganischen Kohlenstoffs (IC)
aus der Probe ausgeblasen. Bei der Messung der DOC-Absolutwerte wurde deswegen
auf eine Entgasung verzichtet und der IC getrennt gemessen (s. Abbildung 4.20).
Die Fraktionsverteilung der Summe der Einzelsubstanzen nach Peroxon-Oxidation
entsprach wiederum der des oxidierten Abwassers (s. Abbildung 4.22 rechts unten).
Da die Oxidation der Substanzen getrennt erfolgte und nur die Chromatogramme
zusammengelegt wurden, kann daraus gefolgert werden, dass bei der Oxidation von
AbWa5 keine oder nur geringe Wechselwirkungen zwischen den Einzelsubstanzen
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Abbildung 4.22: Gelchromatographische Untersuchung (LC-DOC, TSK HW 40S)
von AbWa5 und seinen Einzelsubstanzen. Links oben: Einzelsubstanzen sowie Su-
perposition der Chromatogramme. Rechts oben: Vergleich der Chromatogramme
von AbWa5 mit Superposition der Chromatogramme der Einzelsubstanzen. Links
unten: Superposition der Chromatogramme der Einzelsubstanzen nach Ozonung und
Peroxon-Oxidation. Rechts unten: Vergleich der Chromatogramme von AbWa5 nach
Peroxon-Oxidation mit Superposition der Chromatogramme der Einzelsubstanzen
nach Peroxon-Oxidation.
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oder den Oxidationsprodukten vorhanden waren. Somit ko¨nnen bestimmte Effekte
wie die schlechte biologische Abbaubarkeit oder das Toxizita¨tsverhalten von AbWa5
einer einzelnen Substanz zugeschrieben werden. Wie in Abbildung 4.20 gezeigt, wa-
ren v.a. die Substanzen BD und PD bzw. deren Oxidationsprodukte fu¨r eine schlech-
te biologische Abbaubarkeit des Abwassers verantwortlich. Demgegenu¨ber konnte
bei der Beurteilung der Toxizita¨t keine eindeutige Zuweisung erfolgen, da durch die
Oxidation aller drei Substanzen eine Erho¨hung der Toxizita¨t eintrat. Es zeigte sich
aber auch hier, dass BA einen geringeren Einfluss auf die Toxizita¨t hatte, da im
Gegensatz zu BD und PD bei BA1 und BA2 eine vollsta¨ndige bzw. fast vollsta¨ndige
Detoxifizierung im biologischen Abbau erzielt wurde.
4.5.5 Biologischer Abbau Abwasser 5
Fu¨r einen effektiven Bioabbau mussten die oxidierten Abwasserproben sta¨rker ver-
du¨nnt werden (Tabelle 4.6). Wa¨hrend die unverdu¨nnte und die 1:10 verdu¨nnte ozon-
te Abwasserprobe einen gegenu¨ber dem unbehandelten Abwasser niedrigeren BSB
zeigte, wurden erst in einer 1:50-Verdu¨nnung mit einem BSB/CSB-Verha¨ltnis von
0,30 befriedigende Ergebnisse erzielt. Dieses Verhalten ko¨nnte mit der erho¨hten To-
xizita¨t nach Oxidation erkla¨rt werden, weshalb die Probe sta¨rker verdu¨nnt werden
musste, um einen biologischen Abbau zu ermo¨glichen. A¨hnliches Verhalten zeigte
auch die unbehandelte Probe, nur musste aufgrund der niedrigeren Ausgangstoxi-
zita¨t die Probe weniger stark verdu¨nnt werden.
Tabelle 4.6: BSB-Messung von Abwasser 5 nach Ozonung in verschiedenen
Verdu¨nnungen.
Probe BSB47 in mg/L BSB/CSB
AbWa5 136 0,02
AbWa5, 1:10 1420 0,18
AbWa5, ozont 115 0,02
AbWa5, ozont, 1:10 330 0,05
AbWa5, ozont, 1:50 1850 0,30
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4.5.6 Zusammenfassung: Behandlung Abwasser 5
Bei der Oxidation von Abwasser 5 zeigte es sich, dass die Kenntnis der Einzelsub-
stanzen vorteilhaft war, um bestimmte Effekte einer Einzelsubstanz zuschreiben zu
ko¨nnen. Weiterhin konnte das Verhalten von Abwasser 5 bei der Oxidation anhand
vergleichender Experimente mit den Einzelsubstanzen relativ gut beschrieben wer-
den. Die Ozonung erwies sich bei Betrachtung des kombiniert chemisch-biologischen
Prozesses als vernu¨nftiges Behandlungsverfahren fu¨r Abwasser 5, wenn auch der
Gesamtabbau der organischen Belastung im Vergleich zu den anderen in der vorlie-
genden Arbeit untersuchten Abwa¨ssern gering war. Da jedoch die biologische Abbau-
barkeit bei sta¨rkerer Verdu¨nnung weiter anstieg, in diesen Konzentrationsbereichen
aber immer noch eine gewisse Toxizita¨t im Leuchtbakterienhemmtest vorlag, wurde
das Abwasser 5 nach Ozonung fu¨r die folgenden Untersuchungen in Biofilmreakto-
ren eingesetzt. Es sollte damit eine Situation simuliert werden, in der industrielles
Abwasser mit den entsprechenden problematischen Eigenschaften (Toxizita¨t, gerin-
ge biologische Abbaubarkeit) in eine kommunale Kla¨ranlage eingeleitet wird. Das
unbehandelte Abwasser 5, welches als sehr refrakta¨r, aber nur gering toxisch ein-
gestuft werden konnte, sollte als weiteres Modellabwasser fu¨r diese Untersuchungen
verwendet werden, da es sich in den erwa¨hnten Eigenschaften jeweils vom ozonten
Abwasser unterschied. Fragestellung war somit, inwieweit die in Batch-Versuchen er-
mittelten Effekte auf kontinuierlich arbeitende Abwassersysteme u¨bertragen werden
ko¨nnen, da hier die Effekte der Adaptation und des Cometabolismus unter realen
Bedingungen (z.B. Verdu¨nnung bei Mischung mit anderen Abwasserteilstro¨men) ei-
ne versta¨rkte Rolle spielen.
4.6 Untersuchungen zur biologischen Abbaubar-
keit von Abwasser 5 in Biofilmreaktoren
Zur Untersuchung der biologischen Abbaubarkeit in kontinuierlich betriebenen Sy-
stemen wurden Festbettbiofilmreaktoren (BFR) eingesetzt (s. Abschnitt 3.3.3). Die-
se wurden zur Etablierung eines Biofilms fu¨r 3 Monate mit einem synthetischen
Abwasser (SAW) gefu¨ttert. Danach wurden 2 BFR weiterhin mit SAW als Kon-
trollreaktoren (BFR 1, BFR 2) betrieben, bei BFR 3 und BFR 4 wurde das ozonte
Abwasser 5 (AbWa5 ozont) dem SAW zugesetzt, BFR 5 und BFR 6 wurden nur mit
AbWa5 ozont ohne SAW betrieben. Dieser Versuch wurde wiederholt und anstelle
des ozonten Abwassers das unbehandelte Abwasser (AbWa5) verwendet. Zusa¨tz-
lich zum Abbau des DOC wurde mit Hilfe der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung
u¨berpru¨ft, ob der Wechsel der C-Quelle eine Vera¨nderung in der Populationszusam-
mensetzung der Bakterien im Biofilm bewirkte (System 1, s. Abschnitt 3.5.4.1).
4.6. ABBAU VON ABWASSER 5 IN BIOFILMREAKTOREN 111
4.6.1 DOC-Abbau in Biofilmreaktoren (System 1)
In den kontinuierlich betriebenen Reaktoren wurde der DOC des ozonten Abwas-
sers zu ca. 30 % eliminiert (s. Abbildung 4.23). Dies entsprach dem Ergebnis aus
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Abbildung 4.23: DOC-Elimination von AbWa5 in Festbettbiofilmreaktoren. Links
oben: AbWa5 ozont mit und ohne Zusatz von SAW. Rechts oben: AbWa5 mit und
ohne Zusatz von SAW. Unten: Anteiliger Abbau von AbWa5 bzw. AbWa5 ozont mit
und ohne Zusatz von SAW.
Bereits nach einer Betriebszeit von 4 Tagen wurden ca. 20 % des DOC eliminiert.
In Mischung mit dem synthetischen Abwasser wurde das AbWa5 ozont wesentlich
besser abgebaut. Die DOC-Elimination stieg im Verlauf der ersten 12 Tage konti-
nuierlich an und erreichte Werte von u¨ber 80 %. Bei der Reaktorpassage wurde das
Abwasser vollsta¨ndig detoxifiziert (Zulauf AbWa5 ozont 1:50, GL-Wert = 19; Ab-
lauf GL-Wert <2). Legt man den SAW-Abbau von ca. 85 % in BFR 1 und 2 auch
fu¨r die Mischung mit AbWa5 ozont zugrunde, so wurde das ozonte Abwasser bei
Anwesenheit des SAW zu 75 % abgebaut (s. Abbildung 4.23 unten). Entsprechende
Beobachtungen wurden auch fu¨r das unbehandelte Abwasser 5 gemacht. Dieses wur-
de im Gegensatz zur BSB-Messung in den Biofilmreaktoren ohne Zusatz von SAW
nicht abgebaut. In Mischung mit SAW wurde der DOC aber zu ca. 60 % elimi-
niert, was einem anteiligen Abbau von AbWa5 von 50 % entsprach. Dies bedeutete
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ebenfalls eine deutliche Verbesserung gegenu¨ber der statischen Untersuchungsme-
thode bei der BSB-Messung ohne Zusatz biologisch leicht abbaubarer Substanzen.
Der Verlauf der DOC-Abbaukurven in den Biofilmreaktor-Experimenten ließ ver-
muten, dass Adsorptionsprozesse fu¨r die DOC-Elimination nur eine untergeordnete
Rolle spielten. In diesem Falle wa¨re zu Beginn der Versuche eine ho¨here Elimina-
tion zu erwarten gewesen, da zu diesem Zeitpunkt Adsorptionsprozesse gegenu¨ber
Abbauvorga¨ngen eine wichtigere Rolle spielen.
4.6.1.1 Gelchromatographische Untersuchungen
Anhand der LC-DOC Untersuchung konnte verdeutlicht werden, wie die Adaptation
der Mikroorganismen zu einer Verbesserung des Bioabbaus von AbWa5 ozont unter
Zugabe von SAW fu¨hrte (s. Abbildung 4.24). Wa¨hrend nach 3 Tagen Betriebszeit
nur ein leichter Um- bzw. Abbau der DOC-Fraktionen erfolgte, konnte nach 29 Ta-
gen Betriebszeit eine fast vollsta¨ndige Elimination der DOC-Fraktionen festgestellt
werden.
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Abbildung 4.24: Gelchromatographische Untersuchung (LC-DOC, TSK HW 40S).
Biofilmreaktorversuch von Abwasser 5 nach Ozonung (AbWa5 ozont) in Mischung
mit synthetischem Abwasser (SAW). Zulaufprobe sowie Ablaufproben nach 3 und
29 Tagen Betriebszeit.
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4.6.2 Zusammenfassung Abbauversuche System 1
Die Ergebnisse aus den Abbauexperimenten in Biofilmreaktoren zeigten an, welche
Faktoren fu¨r einen effektiven Bioabbau von Bedeutung sind:
· Adaptationsphase der Mikroorganismen, Induktionsphase von Abbaumecha-
nismen und Entwicklung von Abbauspezialisten,
· Anwesenheit biologisch leicht eliminierbarer Substanzen und Zusammenspiel
unterschiedlicher Bakterienpopulationen: Cometabolismus, Kommensalismus,
Synergismus.
Der biologische Abbau von Abwasser 5 nach Ozonung konnte erheblich verbessert
werden. Somit ist zu erwarten, dass die Inhaltsstoffe des so vorbehandelten Abwas-
sers auch bei Indirekteinleitung in kommunale Abwassersysteme zu einem Großteil
abgebaut werden ko¨nnen. Weiterhin wurde deutlich, dass im Gegensatz zu den BSB-
Untersuchungen der biologische Abbau des ozonten Abwassers gegenu¨ber dem un-
behandelten Abwassers wesentlich verbessert wurde. Die Oxidationsprodukte nach
Ozonung waren somit biologisch besser abbaubar. Im kontinuierlich betriebenen
System stellte die erho¨hte Toxizita¨t nach Oxidation nach Adaptation der Mikroor-
ganismen kein Problem fu¨r einen stabilen Bioabbau dar.
4.7 Populationsanalyse System 1
4.7.1 Aktivita¨tsmessung mit CTC
Neben der Charakterisierung der Bakterienpopulation mit der Fluoreszenz in-situ
Hybridisierung (FISH) wurde die Aktivita¨t der Bakterien mit Hilfe des Vitalfarbstof-
fes CTC bestimmt (s. Abschnitt 3.4.3). Anhand des Vergleichs des CTC-Signals mit
der Gesamtzellzahl (DNA-Farbstoff DAPI) konnte eine Abscha¨tzung getroffen wer-
den, wie hoch der Anteil der aktiven Biomasse war. In Abbildung F.1 im Anhang ist
zur Verdeutlichung der Gro¨ßenverha¨ltnisse der Mikroskopaufnahmen eine Skalierung
des verwendeten Objektivs gegeben. Wa¨hrend die Kontrollreaktoren eine gleichma¨ßi-
ge Aktivita¨t u¨ber den Versuchszeitraum zeigten, stieg das CTC-Signal in den mit
AbWa5 + SAW betriebenen Reaktoren deutlich an (s. Abbildung 4.25). Die pro-
zentuale DOC-Elimination war zwar im Vergleich zu den nur mit SAW betriebenen
Kontrollreaktoren etwas geringer, jedoch betrug die zudosierte DOC-Konzentration
ungefa¨hr das vierfache. Somit konnte eine gute U¨bereinstimmung der Bakterienakti-
vita¨t zu den DOC-Eliminationsraten gefunden werden, so dass wiederum nicht von
einer signifikanten DOC-Elimination aufgrund von Adsorptionsvorga¨ngen auszuge-
hen war. Wurde nur das ozonte Abwasser 5 zudosiert, so sank die Aktivita¨t. Zudem
wurden zunehmend fa¨dige Strukturen im DAPI-Bild beobachtet. Diese konnten nicht





Abbildung 4.25: Messung der Bakterienaktivita¨t in System 1. Oben: Aktivita¨t zu
Versuchsbeginn (Kontrollreaktor). Linke Spalte: Abwasser 5 ozont unter Zugabe von
SAW nach 11 d Versuchszeit (mitte) und zu Versuchsende (unten). Rechte Spalte:
Abwasser 5 ohne SAW nach 11 d Versuchszeit (mitte) und zu Versuchsende (unten).
mit Hilfe der eingesetzten Gensonden in der Populationsanalyse einer Untergruppe
der Proteobakterien zugeordnet werden (s. Abschnitt 4.7.2), so dass es sich hierbei
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z. B. um filamento¨se Bakterien (vergl. Abschnitt 2.6.2) oder Pilze handeln konnte.
4.7.2 FISH-Analyse
Eine Populationsanalyse in System 1 wurde zu Beginn und an Tag 23 des Biofilm-
reaktorversuchs mit Abwasser 5 nach Ozonung durchgefu¨hrt. Als Vergleichspunkt
dienten die Kontrollreaktoren, die weiterhin mit SAW betrieben wurden. Bei Ver-
wendung einer allgemeinen Sonde (EUB338), die gegen alle Bacteria gerichtet war,
konnte eine relativ gute Hybridisierungsrate in den mit SAW betriebenen Reaktoren
erreicht werden (s. Abbildung 4.26). Eine weitere Verbesserung der Hybridisierungs-
rate wa¨re mit einem kombinierten Einsatz der Sonden EUB338I-III mo¨glich [173],
was im Rahmen dieser Arbeit aber nicht durchgefu¨hrt wurde.
Abbildung 4.26: Hybridisierung der Biofilmreaktorprobe mit der Sonde EUB338
(Bacteria) bei Dosierung von synthetischem Abwasser (SAW). Links: DAPI-Bild
(Gesamtzellzahl), rechts: Sonde EUB338.
Wurden die spezifischen Sonden fu¨r die α-, β- und γ-Proteobakterien eingesetzt,
konnten zwar Vertreter aller drei Untergruppen gefunden werden, der Anteil an der
Gesamtzellzahl war jedoch geringer als bei Verwendung der Allgemeinsonde (s. Ab-
bildung 4.27). Die β-Proteobakterien zeigten die gro¨ßte Ha¨ufigkeit, gefolgt von den
γ-Proteobakterien. α-Proteobakterien wurden nur selten gefunden. Die Signale, die
mit der Sonde ALF1b erhalten wurden, waren zumeist sehr diffus und kontrastarm,
so dass sie sich nur wenig von der Autofluoreszenz der Biofilmproben unterschieden.
Es musste also von vielen weiteren Vertretern der Bacteria in den Biofilmproben
ausgegangen werden, die mit den eingesetzten Sonden nicht nachzuweisen waren.
Wurde das ozonte Abwasser 5 zusa¨tzlich zum SAW zudosiert, so ging der relati-
ve Anteil der γ-Proteobakterien zuru¨ck, die β-Proteobakterien stellten deutlich den
116 KAPITEL 4. ERGEBNISSE UND DISKUSSION
Abbildung 4.27: Hybridisierung der Biofilmreaktorprobe bei Dosierung von syntheti-
schem Abwasser (SAW). Links oben: DAPI-Bild (Gesamtzellzahl), rechts oben: Son-
de BET42a (β-Proteobakterien), links unten: Sonde GAM42a (γ-Proteobakterien),
rechts unten: Sonde ALF1b (α-Proteobakterien).
Großteil der detektierbaren Bakterien dar (s. Abbildung 4.28). Ob weitere Popula-
tionsverschiebungen aufgetreten waren, konnte aufgrund der niedrigen Hybridisie-
rungsrate nicht gesagt werden. Neben A¨nderungen in anderen Untergruppen der
Bacteria konnte auch nicht ausgeschlossen werden, dass jeweils innerhalb der α-, β-
oder γ-Untergruppe eine Verschiebung stattgefunden hatte. Schwierig gestaltete sich
die Populationsanalyse in den Biofilmreaktoren, denen ausschließlich AbWa5 ozont
zudosiert wurde. Hier sank die Hybridisierungsrate allgemein, so dass A¨nderungen
in der Zusammensetzung nicht erkannt werden konnten. Dies konnte zum einen auf
die geringe Aktivita¨t der Bakterien in diesen Reaktoren zuru¨ckgefu¨hrt werden, wie
sie in der CTC/DAPI-Analyse gefunden wurde. Eine geringe Aktivita¨t bedeutet,
4.7. POPULATIONSANALYSE SYSTEM 1 117
dass pro Bakterienzelle weniger Ribosomen vorhanden waren, so dass das Detekti-
onslimit fu¨r FISH unterschritten wurde, d.h. das Fluoreszenzsignal nicht ausreichend
versta¨rkt wurde. Zum anderen kann das im DAPI-Bild festgestellte Auftreten von
vermutlich filamento¨sen Bakterien und Pilzen, die nicht mit den eingesetzten Son-
den nachgewiesen werden konnten, ein Grund fu¨r die niedrige Hybridisierungsrate
sein.
Abbildung 4.28: Hybridisierung der Biofilmreaktorprobe bei Dosierung von SAW
+ Abwasser 5 nach Ozonung. Links: DAPI-Bild (Gesamtzellzahl), rechts: Sonde
BET42a (β-Proteobakterien), α- und γ-Proteobakterien nicht nachweisbar.
4.7.3 Zusammenfassung: Populationsanalyse System 1
Es zeigte sich, dass bei der allgemeinen Untersuchungen der Populationsstruktur
ohne den Einsatz vieler Gensonden, was einen erheblichen Mehraufwand bedeu-
ten wu¨rde, keine eindeutigen Aussagen getroffen werden ko¨nnen. Die hier festge-
stellten A¨nderungen der Populationsanteile der α-, β- und γ-Proteobakterien wa-
ren gering, weiterhin konnte eine Vielzahl der Bacteria nicht detektiert werden,
sei es aufgrund zu geringer Aktivita¨t (im Falle von AbWa5 ozont) oder aufgrund
weiterer, nicht nachgewiesener Vertreter der Bacteria (im Falle der Zudosierung
von AbWa5 ozont und SAW). Sinnvoll ist somit, hinsichtlich einer speziellen Un-
tergruppe von Bakterien mit einer bestimmten Stoffwechselleistung (Nitrifikation,
Phosphatelimination) oder einer bestimmten Problematik (Bla¨hschlamm) zu un-
tersuchen. Beim Abbau von C-Quellen, insbesondere bei Zugabe von Abwa¨ssern
mit undefinierter Zusammensetzung, sto¨ßt die Populationsanalyse mit FISH auf ih-
re Grenzen, da die Fa¨higkeit zur Verstoffwechselung verschiedener C-Quellen nicht
oder nur selten an die Phylogenie der Bakterien geknu¨pft ist. Vorteile ko¨nnen hier
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z.B. DNA-amplifizierende Systeme wie die PCR-DGGE-Populationsanalyse bieten,
wo zwar nur selten eine eindeutige Identifizierung der Bakteriengruppen mo¨glich ist,
die A¨nderung ihrer Zusammensetzung jedoch besser verfolgt werden kann. Eine in
Zukunft erweiterte Kenntnis u¨ber verschiedene Stoffwechselleistung von Bakterien
kann fu¨r die FISH-Analyse genutzt sein, so dass in Mischpopulationen gezielt nach
bestimmten Spezialisten, z.B. fu¨r einen Schadstoffabbau, gesucht werden kann.
Als Konsequenz wurde ein entsprechender Versuchsansatz gewa¨hlt, in dem der
Einfluss des Abwassers 5 vor und nach Ozonung auf die Nitrifikation und der dafu¨r
verantwortlichen Bakterien untersucht werden sollte. Dieser wird im folgenden Ab-
schnitt beschrieben.
4.8 Nitrifikation in Biofilmreaktoren unter Ein-
fluss organischer C-Quellen (System 2)
Mit Hilfe der Festbettbiofilmreaktoren (BFR) wurde der Einfluss von Abwasser 5
auf die Nitrifikation als wichtigen Stoffwechselvorgang in biologischen Abwasser-
systemen untersucht. Die Biofilmreaktoren wurden 2 Monate vor Versuchsbeginn
mit einem Nitrifikationsmedium ohne organische C-Quelle gefu¨ttert und mit einer
Nitrifikanten-Anreicherungskultur (Kla¨ranlage Stuttgart-Bu¨snau) angeimpft, um ei-
ne stabile Nitrifikantenpopulation im Biofilm zu erhalten. Neben den bei System 1
eingesetzten Biofilmreaktoren BFR 1-6 wurden zusa¨tzlich zwei gro¨ßere Biofilmreak-
toren eingesetzt (BFR 7 und 8, s. Abschnitt 3.3.3). Als Kontrollreaktoren wurden
BFR 1 und BFR 7 weiterhin mit Nitrifikationsmedium betrieben. Den anderen Reak-
toren wurden verschiedene organische C-Quellen im Massekonzentrationsverha¨ltnis
von CSB:N-NH+4 = 1:1 zugesetzt (s. Tabelle 3.18):
· Abwasser 5 nach Ozonung (BFR 4 und BFR 8, sowie in BFR 5 in halber
Konzentration)
· Abwasser 5, unbehandelt (BFR 6)
· Acetat (BFR 2) und Acetat + Pyruvat (BFR 3) als biologisch leicht abbaubare
organische C-Quellen
Nach 73 Tagen Betriebszeit wurde die Konzentration der organischen C-Quellen ver-
vierfacht (CSB:N-NH+4 = 4:1), die gesamte Versuchsdauer belief sich auf 110 Tage.
Neben der DOC-Elimination wurde der Abbau von Ammonium sowie die Bildung
von Nitrit und Nitrat gemessen. Mit Hilfe der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung
wurden die Populationsverschiebungen innerhalb der Nitrifikantenpopulation unter-
sucht. Bei der Populationsanalyse von System 1 hatte es sich gezeigt, dass es schwie-
rig war, Verschiebungen innerhalb von Bakteriengruppen mit Hilfe von Gensonden
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zu detektieren. Grund hierfu¨r war die u¨ber viele Gattungen und Arten verteilte
Fa¨higkeit von Bakterien, unterschiedliche organische C-Quellen zu nutzen sowie die
fehlende Identifizierbarkeit oder Detektierbarkeit der vorhandenen Bakterien. Dem-
gegenu¨ber sind die Vertreter der Nitrifikanten zu einem großen Teil bekannt, so dass
hier eine gezielte Untersuchung der Populationzusammensetzung und -verschiebung
mo¨glich ist.
4.8.1 DOC-Elimination
Die organischen C-Quellen wurden zu Versuchsbeginn (Phase 1) im Verha¨ltnis von
CSB:N-NH+4 = 1:1 zugesetzt, was bei Abwasser 5 einem DOC-Gehalt von 8,14 mg/L
und beim ozonten Abwasser von 10,12 mg/L entsprach. Somit war die Verdu¨nnung
ungefa¨hr um den Faktor 4 gegenu¨ber den Biofilmreaktorversuchen im System 1
erho¨ht. Damit ergab sich fu¨r beide Abwa¨sser eine weitere Verbesserung der bio-
logischen Abbaubarkeit im Vergleich zu System 1. Diese Verbesserung blieb auch
wa¨hrend Phase 2 des Versuchs, bei der die DOC-Konzentration um den Faktor 4
erho¨ht wurde, bestehen. In den Abbildungen 4.29 und 4.30 ist die DOC-Elimination
neben den Daten fu¨r die Nitrifikation der mit Abwasser 5 betriebenen Reaktoren
dargestellt. Bei AbWa5 ozont konnte eine DOC-Elimination von deutlich u¨ber 80%
erreicht werden (BFR 4, 5 und 8), bei AbWa5 von ca. 70% gegen Versuchsende
(BFR 6).
4.8.2 Nitrifikation Abwasser 5
Die Dosierung von AbWa5 (BFR 6, s. Abbildung 4.30) verursachte zu Beginn des
Versuches eine deutliche Sto¨rung der Nitrifikation. Zwar konnte kein Nitrit im Ab-
lauf des Reaktors detektiert werden, jedoch wurden teilweise hohe Konzentration an
Ammonium und dementsprechend verringerte Nitrat-Ablaufkonzentrationen gemes-
sen. Auch die DOC-Elimination schwankte in den ersten 50 Versuchstagen relativ
stark. Noch bevor die DOC-Konzentration erho¨ht wurde, stabilisierte sich jedoch das
System, so dass die Nitrifikation fast vollsta¨ndig verlief. Die Erho¨hung der DOC-
Konzentration bewirkte keine Sto¨rung des Systems, der BDOC erho¨hte sich weiter
auf Werte bis u¨ber 70 %. Die Anpassung der Bakterien in den ersten 73 d lieferte so-
mit eine stabile Mikroorganismenpopulation, so dass auch ho¨here Konzentrationen
des Abwassers weder die Nitrifikation noch die DOC-Elimination beeintra¨chtigten.
Weiterhin lag die Vermutung nahe, dass die Entwicklung der heterotrophen Popu-
lation einen Vorteil fu¨r die Nitrifikanten darstellte. Denkbar ist hier die Elimination
hemmender Substanzen, welche zu Beginn der C-Quellen-Dosierung die Nitrifika-
tion sto¨rten. Wie von [101] erwa¨hnt, ist denkbar, dass der Cometabolismus zwi-
schen autotropher und heterotropher Population sowohl die Nitrifikation als auch
die DOC-Elimination fo¨rderte. Auffallend war ebenso, dass im Vergleich zu System
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Abbildung 4.29: Nitrifikation und DOC-Elimination (BDOC) von Abwasser 5 nach
Ozonung (BFR 4 und BFR 8). Ab Versuchstag 73 wurde die Konzentration der
C-Quelle vervierfacht. Summe ρ(N)Zulauf = 30 mg/L.
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Abbildung 4.30: Nitrifikation und DOC-Elimination (BDOC) von Abwasser 5 nach
Ozonung (BFR 5 mit halber Konzentration) und unbehandelt (BFR 6). Ab Ver-
suchstag 73 wurde die Konzentration der C-Quelle vervierfacht. Summe ρ(N)Zulauf
= 30 mg/L.
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1 (Mischung von AbWa5 mit SAW) der biologische Abbau von Abwasser 5 weiter
verbessert wurde, was jedoch auch in der la¨ngeren Versuchslaufzeit begru¨ndet sein
kann. Eine Hemmung der Nitrifikanten durch Sauerstoﬄimitierung konnte anhand
der hohen Nitrifikationsrate ausgeschlossen werden. Grund hierfu¨r kann die nur lang-
same Entwicklung der heterotrophen Bakterienpopulation sein, da die organischen
Substanzen von AbWa5 nur schwer biologisch abbaubar waren. Die Wachstumsrate
der heterotrophen Bakterien war demnach entsprechend niedrig, so dass es zu keiner
direkten Konkurrenz mit den Nitrifikanten um Sauerstoff kam.
4.8.3 Nitrifikation Abwasser 5 ozont
Im Gegensatz zu AbWa5 wurde bei Dosierung des ozonten Abwassers keine Be-
eintra¨chtigung der Nitrifikation festgestellt (BFR4 und BFR8, s. Abbildung 4.29,
BFR5, s. Abbildung 4.30). Die erho¨hte Toxizita¨t des ozonten Abwassers im Leucht-
baktrienhemmtest (bei ρ(DOC) = 10 mg/L betrug die Lumineszenzhemmung ca.
85 %) wirkte sich somit nicht negativ auf die Nitrifikanten aus. Ein Grund kann in
der besseren biologischen Abbaubarkeit des ozonten Abwassers gesehen werden, so
dass sich relativ schnell eine heterotrophe Bakterienpopulation im Reaktor ansiedelte
und somit die Nitrifikanten nicht gesto¨rt wurden. Auch hier konnte keine Sauerstoff-
limitierung beobachtet werden. Weiterhin kann auch hier vermutet werden, dass die
Nitrifikanten einen cometabolischen Abbau refrakta¨rer Stoffe bewirken (Bildung von
OH-Radikalen durch das Enzym Ammonium-Monooxygenase) oder Cosubstrate fu¨r
heterotrophe Mikroorganismen liefern ko¨nnen, was den verbesserten biologischen
Abbau sowie die stabile Nitrifikation erkla¨ren ko¨nnte [101]. Die Reaktoren BFR 4,
BFR 5 und BFR 8 unterschieden sich nur wenig, auffallend war die etwas geringe-
re DOC-Elimination in BFR 5 zu Beginn des Versuches. Hier wurde nur die halbe
Konzentration an AbWa5 ozont zudosiert (Phase 1: ρ(DOC) = 5 mg/L). Bei dieser
geringen Konzentration wirkte sich jedoch der Ablaufwert des DOC bei der Berech-
nung des BDOC (s. Gleichung 3.11) sta¨rker aus, da z.B. auch bei den autotroph
betriebenen Reaktoren geringe DOC-Konzentrationen im Ablauf gemessen wurden.
Diese entstanden vermutlich durch die mikrobielle Aktivita¨t in den Biofilmreakto-
ren sowie der Lysis von Zellen. Deshalb war davon auszugehen, dass der eigentliche
Abbau von AbWa5 ozont in BFR 5 im Bereich der Reaktoren BFR 4 und BFR 8
lag. Weiterhin zeigte sich, dass die Kontaktzeit im miniaturisierten Reaktor BFR 4
ausreichte, um anna¨hernd die gleiche Abbauleistung wie in BFR 8 zu erzielen.
4.8.4 Autotroph betriebene Reaktoren
Als Kontrollreaktoren wurden die Reaktoren BFR 1 und BFR 7 ausschließlich mit
Nitrifikationsmedium ohne organische C-Quelle betrieben. Wa¨hrend im gro¨ßeren
Reaktor BFR 7 die Nitrifikation vollsta¨ndig und sehr stabil u¨ber den gesamten Ver-
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suchszeitraum war, unterlag diese in BFR 1 gro¨ßeren Schwankungen (s. Abbildung
4.31). Diese traten aufgrund von Problemen mit der Dosierpumpe und der Zuleitung
zu BFR 1 auf, weiterhin wurde bei der Probenahme fu¨r die FISH-Untersuchung
wahrscheinlich zu viel Biomasse entfernt, was insbesondere beim relativ schwach
ausgebildeten autotrophen Biofilm einen negativen Einfluss hatte. Im Versuchszeit-
raum von Tag 27-80 wurden niedrige Nitrat-Ablaufkonzentrationen festgestellt, je-
doch konnte wiederum kein Nitrit detektiert werden. Somit war zu beachten, dass
Schwankungen bzw. der Ausfall der Na¨hrstoff- und Sauerstoffversorgung sowie die
Entnahme von Biofilm einen erheblichen Einfluss auf die Nitrifikation besaß, insbe-
sondere in den verwendeten miniaturisierten Reaktoren. Erst nach einem la¨ngeren
stabilen Betrieb erholte sich die Nitrifikantenpopulation und erreichte ab Versuchs-
tag 80 wieder einen fast vollsta¨ndigen Abbau des Ammoniums.
4.8.5 Nitrifikation in den Vergleichsreaktoren
Reaktor BFR 2 wurde Acetat als biologisch leicht verwertbare C-Quelle zudosiert.
A¨hnlich wie bei BFR 6 (Zudosierung von AbWa5) wurde auch hier die Nitrifikation
zu Versuchsbeginn gesto¨rt (s. Abbildung 4.32). Hier waren auch geringe Konzentra-
tionen an Nitrit im Ablauf messbar. In diesem Fall war der Effekt also nicht auf
refrakta¨re oder hemmende Stoffe zuru¨ckzufu¨hren, sondern auf eine biologisch sehr
leicht und schnell zu verwertende Substanz (Abbau bereits zu Beginn der Dosierung
u¨ber 80 %). Hier konnte somit von einer Konkurrenzsituation zwischen heterotro-
phen und autotrophen Bakterien ausgegangen werden. Jedoch trat auch hier nach
einer Versuchsdauer von ca. 60 Tagen eine Stabilisierung der Nitrifikationsleistung
auf, die sich bei Erho¨hung der Acetatkonzentration in Phase 2 nicht vera¨nderte.
Die Zugabe von Acetat und Pyruvat in BFR 3 bewirkte ebenfalls eine leichte
Sto¨rung in der Nitrifikationsleistung. Zwar wurde auch hier eine Stabilisierung des
Systems nach ca. 35 Versuchstagen erreicht, jedoch verursachte die Erho¨hung der
Acetat- und Pyruvat-Konzentration ab Versuchstag 73 wieder eine Verringerung des
Ammoniumabbaus. Pyruvat war deswegen als zusa¨tzliche C-Quelle ausgewa¨hlt wor-
den, weil Nitrospira u¨ber die Fa¨higkeit verfu¨gt, Pyruvat aufzunehmen [190]. Zwar
wurden unterschiedliche Ergebnisse fu¨r Acetat und fu¨r Acetat + Pyruvat als C-
Quelle erhalten, jedoch konnte anhand der Nitrifikationsdaten keine unterscheidbare
Beeinflussung der Nitrit-Oxidation gefunden werden. Es kann aber die Aussage ge-
troffen werden, dass Nitrospira bzw. die Nitrit-Oxidation bei keiner der untersuchten
C-Quellen (AbWa5, AbWa5 ozont, Acetat, Pyruvat) sichtbar gehemmt wurde, da
das durch Ammonium-Oxidation entstandene Nitrit meist vollsta¨ndig in Nitrat um-
gewandelt wurde. Demgegenu¨ber schien der erste Schritt, die Ammonium-Oxidation,
sta¨rker beeinflusst zu werden. Hier ko¨nnte sich die postulierte Eigenschaft von Ni-
trospira zum mixotrophen Stoffwechsel [190] als vorteilhaft fu¨r die untersuchten
Abwassersysteme erwiesen haben.
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Abbildung 4.31: Nitrifikation im Biofilmreaktorversuch. Kontrollreaktoren ohne Zu-
gabe organischer C-Quellen (BFR 1 und BFR 7). Summe ρ(N)Zulauf = 30 mg/L.
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Abbildung 4.32: Nitrifikation und DOC-Elimination (BDOC) im Biofilmreaktorver-
such. Vergleichsreaktoren unter Zugabe von Acetat (BFR 2) bzw. Acetat + Pyruvat
(BFR 3). Ab Versuchstag 73 wurde die Konzentration der C-Quelle vervierfacht.
Summe ρ(N)Zulauf = 30 mg/L.
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Die Bilanz fu¨r den Gesamtstickstoffgehalt im Ablauf aller Biofilmreaktoren war
meist negativ. Neben der Summierung mo¨glicher Messwertungenauigkeiten ist an-
zunehmen, dass ein Teil des in Form von NH+4 angebotenen Stickstoffs zum Aufbau
von Zellmasse, insbesondere durch die Entwicklung der heterotrophen Bakterienpo-
pulation, verwendet wurde.
4.8.6 Gelchromatographische Untersuchungen
Anhand der LC-DOC Untersuchungen konnte ebenfalls gezeigt werden, dass sich
der biologische Abbau von AbWa5 und AbWa5 ozont im Verlauf der Biofilmreak-
torexperimente verbesserte (s. Abbildung 4.33). Beim ozonten Abwasser zeigte sich
bereits am 6. Versuchstag, dass ein Großteil des DOC abgebaut wurde, wa¨hrend er
beim unbehandelten Abwasser 5 zu diesem Zeitpunkt kaum vera¨ndert wurde. Im
weiteren Verlauf zeigte sich auch hier, dass die Adaptation der Mikroorganismen zu
einem erho¨hten Abbau des DOC fu¨hrte. Das Signal von Propyldioxepen bei einer
Retentionszeit von ca. 140 min zeigte nur eine geringe Abnahme, wa¨hrend das Signal
bei 69 min (Butendiol und Propyldioxepen) sowie das diffuse Signal von Butyralde-
hyd deutlicher verringert wurden. Hier konnte nicht eindeutig gesagt werden, welche
Substanz zu welchem Prozentsatz abgebaut wurde, da die Signale der einzelnen Sub-
stanzen im LC-DOC Chromatogramm nicht getrennt waren (vergl. Abbildung 4.22).
Eine Einzelsubstanzanalytik wurde mit den Reaktorproben nicht durchgefu¨hrt.
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Abbildung 4.33: Gelchromatographische Untersuchung (LC-DOC, TSK HW 40S).
Biofilmreaktorversuch zur Nitrifikation unter Zugabe von Abwasser 5 vor (AbWa5)
und nach Ozonung (AbWa5 ozont). Zulaufprobe sowie Ablaufproben nach 6, 33 und
61 Tagen Betriebszeit.
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4.9 Populationsanalyse System 2
Parallel zur Messung der Nitrifikationsleistung und der DOC-Elimination (s. Ab-
schnitt 4.8) wurde die Zusammensetzung der Nitrifikantenpopulation in den Biofilm-
reaktoren mit Hilfe der Fluoreszenz in-situ Hybridisierung untersucht. Es wurden
die Reaktoren BFR 1 (autotroph), BFR 2 (Acetat), BFR 3 (Acetat und Pyruvat),
BFR 4 (AbWa5 ozont) und BFR 6 (AbWa5) fu¨r die Populationsanalysen heran-
gezogen. Im Falle der AOB wurde das Mehrfachsondenkonzept angewendet, d.h.
es wurden fu¨r jede Hybridisierung zwei hierarchische Sonden mit unterschiedlicher
Spezifita¨t und unterschiedlicher Fluoreszenzmarkierung eingesetzt. Dies bedeutete,
dass fu¨r jede Sonde eine weitere Sonde verwendet wurde, die einer u¨bergeordneten
Populationsebene entsprach (s. auch Abbildung 2.6):
· AOB-spezifische Sonde Nso190 und Sonde BET42a, spezifisch fu¨r die β-Unter-
gruppe der Proteobakterien
· Sonde NEU, spezifisch fu¨r alle halotoleranten AOB der Gattung Nitrosomonas,
und Sonde Nso190 (alle AOB)
Nitrospira als wichtigster Vertreter der NOB wurde mit der Sonde Ntspa712, spe-
zifisch fu¨r alle Bakterien der Gattung Nitrospira, nachgewiesen. Ntspa712 wurde in
Kombination mit der Sonde Nso190 eingesetzt. Weiterhin wurden wie in System 1 die
Sonden GAM42a und ALF1b, spezifisch fu¨r die γ- bzw. α-Untergruppe der Proteo-
bakterien, verwendet. Die Kombination verschiedener Sonden mit unterschiedlicher
Fluoreszenzmarkierung sollte eine eindeutige Zuordnung der markierten Bakterien
zu einer Population ermo¨glichen, da dadurch die Entstehung falsch-positiver Signale
verringert wird. Bindet eine Bakterienzelle beim Mehrfachsondenkonzept beide Son-
den, so geho¨rt sie der Untergruppe an und das Fluoreszenzbild ist eine Mischfarbe
beider Fluoreszenzfarbstoffe. Bindet sie nur die Sonde der u¨bergeordneten Populati-
onsebene, so geho¨rt sie nicht der untersuchten Untergruppe dieser Populationsebene
an. Geho¨ren wie im Falle der AOB und der NOB die untersuchten Populationen
nicht-verwandten Gattungen an, so sollte keine Zelle mit beiden Sonden binden. In
Abbildung F.1 im Anhang ist zur Verdeutlichung der Gro¨ßenverha¨ltnisse der Mikro-
skopaufnahmen eine Skalierung des verwendeten Objektivs gegeben.
4.9.1 Populationszusammensetzung der Nitrifikanten
Vor Dosierung der organischen C-Quellen wurde die Populationszusammensetzung
der Nitrifikanten in den autotroph betriebenen Biofilmreaktoren charakterisiert. Die-
se Zusammensetzung a¨nderte sich im Verlauf der Versuchs im Kontrollbiofilmreaktor
(BFR 1, reine Nitrifikation) nicht, so dass sie als Bezugspunkt dienen konnte.
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Der Großteil der Bakterien im Nitrifikationsbiofilmreaktor konnte den β-Proteo-
bakterien zugeordnet werden (s. Abbildung 4.34). Fast alle der mit DAPI angefa¨rb-
ten Zellen (blaues Fluoreszenzsignal) hybridisierten mit der Sonde BET42a. Es
konnten keine Bakterien der γ- oder α-Untergruppe detektiert werden. Der Anteil
der NOB (Nitrospira) war relativ gering, weiterhin war die Signalintensita¨t relativ
schwach, so dass von einer geringen Aktivita¨t der Nitrospira ausgegangen werden
konnte. Dies ko¨nnte im Zusammenhang stehen mit der zeitweise nicht vollsta¨ndi-
gen Ammonium-Oxidation im Kontrollreaktor (vergl. Abbildung 4.31), da dadurch
auch das Angebot an Nitrit fu¨r die Nitrit-Oxidierer verringert war. Die Signalsta¨rke
beim Nachweis der AOB war durch die geringere Aktivita¨t nicht abgeschwa¨cht, al-
lerdings wurde im Falle der AOB beobachtet, dass selbst la¨ngere Hungerzeiten kei-
nen Einfluss auf die Signalintensita¨t bei der FISH-Analyse hatten [245]. Vermutlich
wird der Ribosomengehalt der AOB nur langsam an die Stoffwechselaktivita¨t ange-
passt. Die β-Proteobakterien geho¨rten fast ausschließlich den AOB an, da die Sonden
BET42a und Nso190 nahezu identische Fluoreszenzbilder erzeugten (s. Abbildung
4.34). Kombinierte man die Sonden Nso190 und NEU, so zeigte sich, dass ein gerin-
ger Anteil der AOB nicht zu den halotoleranten Arten von Nitrosomonas geho¨rten.
Wenige etwas weniger spha¨risch ausgebildete Zellhaufen banden ausschließlich die
Sonde Nso190, nicht jedoch die Sonde NEU (s. Abbildung 4.34).
4.9.2 Populationsanalyse bei Dosierung biologisch leicht ab-
baubarer C-Quellen
Die Zugabe der organischen C-Quellen bewirkte das Wachstum heterotropher Bak-
terien. Die DOC-Elimination bei Dosierung von Acetat und Acetat + Pyruvat lag
schon zu Beginn von Phase 1 (73 d, Massekonzentrationsverha¨ltnis CSB:N-NH+4 =
1:1) bei u¨ber 80% (s. Abbildung 4.32). Der Nachweis durch Gensonden gelang zeit-
lich versetzt, was auf die geringe Konzentration dieser Bakterien zu Beginn zuru¨ck-
gefu¨hrt werden kann. Auch am Ende von Phase 2 (37 d, CSB:N-NH+4 = 4:1) war die
Anzahl heterotropher Bakterien an der Gesamtzellzahl relativ gering. In Abbildung
4.35 sind die FISH-Aufnahmen am Ende von Phase 2 bei Acetat-Dosierung gezeigt.
Die β-Proteobakterien bildeten weiterhin den Großteil der Bakterien, wa¨hrend α-
Proteobakterien und γ-Proteobakterien nur vereinzelt gefunden werden konnten. Im
Gegensatz zum Kontrollreaktor zeigte sich hier, dass einige Einzelzellen und losere
kleine Zellhaufen der β-Proteobakterien nicht zu den AOB geho¨rten, so dass es sich
hier vermutlich um heterotrophe β-Proteobakterien handelte. Der Anteil der mit
NEU nachweisbaren AOB war a¨hnlich dem des Kontrollreaktors. Es wurden nur
wenige Zellhaufen gefunden, die nicht zu den halotoleranten Arten von Nitrosomo-
nas geho¨rten. Gegen Ende von Phase 1 war die Abundanz von Nitrospira erho¨ht,
wa¨hrend gegen Ende von Phase 2 der Anteil an der Gesamtzellzahl wieder ungefa¨hr
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dem zu Beginn der Acetat-Dosierung entsprach. Ein Zusammenhang mit der Nitrit-
Oxidationsrate konnte nicht festgestellt werden, da in Phase 2 die Nitrifikation fast
vollsta¨ndig verlief und Nitrit im Ablauf des Reaktor nicht auftrat.
Die Entwicklung der heterotrophen Population in BFR 3 (Acetat + Pyruvat)
verlief a¨hnlich wie in BFR 2. Gegen Ende von Phase 2 konnten einige α- und
γ-Proteobakterien gefunden werden, wobei letztere etwas ha¨ufiger auftraten. Die
β-Proteobakterien stellten aber immer noch den Großteil der Bakterien dar (s. Ab-
bildung 4.36). Wiederum fanden sich einzelne Zellen oder kleine Zellhaufen der β-
Proteobakterien, die nicht zu den AOB geho¨rten. Auch die Zusammensetzung der
AOB zeigte keine deutlichen Unterschiede zum Kontrollreaktor, es wurden wiederum
einige Zellhaufen gefunden, die nicht mit der Sonde NEU nachzuweisen waren. Es
konnte jedoch festgestellt werden, dass Nitrospira nicht so ha¨ufig auftrat wie in BFR
2 mit Acetat. In Abbildung 4.36 sind zwei Ausschnitte des Biofilms mit der Sonde
Ntspa712 dargestellt, wobei das rechte Bild, wo vermehrt Nitrospira auftrat, eher
untypisch war. Da aber auch bei BFR 3 in Phase 2 kein Nitrit im Ablauf gefunden
werden konnte, bestand kein Zusammenhang zwischen Aktivita¨t und Auftreten der
Nitrioxidierer. Fraglich war, ob sich neben Nitrospira auch Nitrobacter im Biofilm
etabliert hatte, da aber nur sehr wenige α-Proteobakterien detektiert werden konn-
ten, war ein geha¨uftes Auftreten von Nitrobacter auszuschließen. Ein Einfluss von
Pyruvat als zusa¨tzlicher organischer C-Quelle konnte anhand der Ergebnisse nicht
festgestellt werden, da sich die Aktivita¨t der Nitrospira nicht vera¨ndert hatte. Ver-
mutlich ergibt sich aus der Fa¨higkeit von Nitrospira zum mixotrophen Stoffwechsel
ein Wettbewerbsvorteil in gemischt heterotroph-autotrophen Systemen, der in den
hier untersuchten Systemen keine Rolle spielte, da auch in Phase 2 die Konzentra-
tion der organischen C-Quelle im Vergleich zur Ammonium-Konzentration relativ
niedrig war. In realen Kla¨ranlagen und Abwassersystemen kann dies jedoch mit ein
Grund dafu¨r sein, dass ha¨ufig Nitrospira als Hauptvertreter der NOB gefunden wird.
4.9.3 Populationsanalyse bei Dosierung von
Abwasser 5 ozont
Im Falle der heterotrophen Population ergab sich fu¨r BFR 4 (AbWa5 ozont) ein a¨hn-
liches Bild wie bereits fu¨r BFR 2 und BFR 3 beschrieben. Die β-Proteobakterien
stellten weiterhin den Großteil der Bakterien dar, wobei die Einzelzellen und lose-
ren Zellhaufen wiederum als heterotrophe Bakterien eingeordnet werden konnten (s.
Abbildung 4.37). Der Anteil der γ-Proteobakterien war etwas gegenu¨ber den an-
deren Reaktoren erho¨ht, α-Proteobakterien wurden in geringen Anteilen gefunden.
Nitrospira als Nitrit-Oxidierer konnte wa¨hrend der gesamten Versuchslaufzeit in ho-
her Anzahl nachgewiesen werden. Die Zusammensetzung der Ammonium-Oxidierer
zeigte jedoch eine deutliche Vera¨nderung. Wa¨hrend am Ende von Phase 1 der An-
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teil der mit der Sonde NEU detektierbaren AOB dem der Reaktoren BFR 2 und
BFR 3 entsprach, war zu Versuchsende eine deutliche Verschiebung zu nicht mit
der Sonde NEU detektierbaren AOB festzustellen. Es wurden teilweise sehr große,
jedoch weniger spha¨risch und weniger dicht gepackte Zellhaufen gefunden, die aus-
schließlich mit der Sonde Nso190 nachzuweisen waren. Der Anteil dieser AOB betrug
je nach Bildausschnitt ungefa¨hr zwischen 20% und 60%, was einen deutlichen Un-
terschied zu den anderen untersuchten Biofilmreaktoren darstellte. Die nach außen
hin nicht vera¨nderte Nitrifikationsleistung in BFR 4 wurde also von einer Popu-
lationsverschiebung innerhalb der AOB begleitet, wobei der Anteil der halophilen
und halotoleranten Arten von Nitrosomonas stark abnahm. Eine A¨nderung der Po-
pulationszusammensetzung der AOB wurde auch in anderen Arbeiten festgestellt
(vergl. Tabelle 2.4). So fanden Okabe et al. [232], dass der Wechsel von ha¨uslichem
auf synthetisches Abwasser eine Verschiebung zu den halotoleranten Nitrosomonas-
Arten bewirkte. Ebenso dominierte diese Fraktion in a¨lteren autotrophen Biofilmen,
wie es auch in der vorliegenden Arbeit der Fall war. Ein versta¨rktes Aufreten von
Nitrosospira, die in Abwassersystemen nur selten gefunden wurden, wurde z.B. bei
geringen Konzentrationen an gelo¨stem Sauerstoff und bei erho¨hten Temperaturen
beobachtet [185]. Ballinger et al. [203] untersuchten die AOB-Zusammensetzung
bei verschiedenen C/N-Verha¨ltnissen. Nach einer ersten Erho¨hung von C/N ver-
ringerte sich die Nitrifikationsleistung, nach der Ru¨ckkehr zum Ausgangsverha¨ltnis
konnte die Nitrifikationsleistung wieder vollsta¨ndig hergestellt werden. Allerdings
konnten zu diesem Zeitpunkt die anfa¨nglich im Reaktor vorherrschenden AOB der
β-Proteobakterien nicht mehr gefunden werden, so dass die Frage offen blieb, welche
Bakterien fu¨r die Nitrifikationsleistung verantwortlich waren. Auch die Ammonium-
Konzentration besitzt Auswirkungen auf die Zusammensetzung der AOB. Princic
et al. [247] stellten reversible Populationsa¨nderungen fest, konnten aber aufgrund
reiner PCR-Untersuchungen keine Aussagen u¨ber die Identita¨t der AOB machen.
Aus diesen Ergebnissen la¨sst sich schließen, dass trotz der Kenntnis vieler AOB die
Frage offen ist, welche Bakterien sich unter welchen Bedingungen in Abwassersyste-
men etablieren und wie das durch Einstellung der Betriebsparameter gesteuert wer-
den kann. Welchen Bakteriengruppen die nicht mit der NEU-Sonde detektierbaren
AOB angeho¨rten, wurde im Rahmen dieser Arbeit nicht na¨her untersucht. In Frage
kommen Vertreter der Nitrosospira, die allerdings in Abwassersystemen bisher nur
selten gefunden wurden. Vermutlich kann unter den eingesetzten Hybridisierungs-
bedingungen Nitrosomonas ureae mit Hilfe der Sonde Nso190 nachgewiesen werden
[225], nicht jedoch mit der Sonde NEU [232], so dass N. ureae ebenfalls in Frage
kommt.
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4.9.4 Populationsanalyse bei Dosierung von Abwasser 5
Bei der Zugabe des unbehandelten Abwassers 5 hatte sich gezeigt, dass die DOC-
Elimination zu Beginn relativ niedrig war und erst gegen Ende der ersten Versuchs-
phase auf Werte um 60 % stieg. In Phase 2 konnte eine weitere Erho¨hung auf bis zu
75 % festgestellt werden (vergl. Abbildung 4.30). Mit der Verbesserung der DOC-
Elimination trat auch eine Stabilisierung der Nitrifikationsleistung ein. Ein sichtba-
rer Einfluss auf die Populationszusammensetzung der Nitrifikanten konnte dagegen
nicht festgestellt werden. Im Gegensatz zum ozonten Abwasser 5 a¨hnelte die Popu-
lationszusammensetzung der bei Dosierung der biologisch leicht abbaubaren Sub-
stanzen in BFR 2 und BFR 3. Als heterotrophe Bakterien wurden wiederum einige
α- und γ-Proteobakterien sowie wenige nicht-AOB β-Proteobakterien identifiziert.
Ebenso wurden nur wenige AOB nicht mit der Sonde NEU detektiert. Nitrospira
konnte u¨ber den ganzen Versuchszeitraum in großen Anzahl gefunden werden (s.
Abbildung 4.38).
Die Effekte von Abwasser 5 und Acetat/Pyruvat auf die Nitrifikation und die Po-
pulationszusammensetzung der Nitrifikanten waren zwar a¨hnlich, die Gru¨nde hierfu¨r
aber vermutlich unterschiedlich. Wa¨hrend die biologisch leicht abbaubaren Substan-
zen insbesondere zu Beginn der Dosierung das Wachstum heterotropher Mikroorga-
nismen fo¨rderte, die somit eine Konkurrenz fu¨r die Nitrifikanten darstellten, ko¨nnen
die biologisch schwer abbaubaren Substanzen von Abwasser 5 eine Hemmwirkung
ausgeu¨bt haben. Diese Hemmwirkung wa¨re dann reduziert, wenn durch die Etablie-
rung von heterotrophen Bakterien die Elimination der verantwortlichen Substanzen
verbessert wird.
4.9.5 Zusammenfassung: Populationsanalyse System 2
Die Dosierung des Abwassers 5 nach Ozonung zu einem autotroph betriebenen
Biofilmreaktor bewirkte eine A¨nderung in der Populationszusammensetzung der
Ammonium-Oxidierer, wa¨hrend die Aktivita¨t der Nitrifikation nicht beeintra¨chtigt,
sondern eher stabilisiert wurde. Es entwickelte sich versta¨rkt eine Population an
AOB, die nicht mit der Sonde NEU nachzuweisen war, und somit nicht zu den ha-
lophilen oder halotoleranten Vertretern von Nitrosomonas za¨hlten. Diese formten
weniger dichte Zellhaufen und waren auch in den anderen untersuchten Systemen
nachzuweisen, allerdings nur in geringer Anzahl. Zu welcher Gruppe der AOB diese
Bakterien geho¨rten, konnte im Rahmen dieser Arbeit nicht gekla¨rt werden.
Das unbehandelte Abwasser 5 beeintra¨chtigte die Nitrifikation zu Beginn der
Dosierung. Im Verlauf von Phase 1 stieg die DOC-Elimination an, was zu einer
Wiederherstellung der Nitrifikationsleistung fu¨hrte, welche auch bei der Erho¨hung
der DOC-Konzentration in Phase 2 konstant blieb. Dies zeigt, wie wichtig das Zu-
sammenspiel verschiedener Mikroorganismenpopulationen in einem Abwassersystem
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ist. Die Zusammensetzung der AOB zeigte keine Vera¨nderungen im Vergleich zum
autotrophen Biofilm oder bei Dosierung von Acetat und Acetat/Pyruvat.
Nitrospira als Vertreter der NOB konnte in allen Systemen, insbesondere bei
Dosierung von Acetat, AbWa5 ozont und AbWa5 in großer Zahl detektiert werden.
Da nur wenige α-Proteobakterien nachgewiesen werden konnten, konnte die mo¨gli-
che Anwesenheit von Nitrobacter vernachla¨ssigt werden. Eine Beeintra¨chtigung der
Nitrit-Oxidation konnte im Gegensatz zur Ammonium-Oxidation nur selten festge-
stellt werden, so dass gefolgert werden kann, dass Nitrospira weniger anfa¨llig ge-
genu¨ber a¨ußeren Sto¨reinflu¨ssen ist.
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Abbildung 4.34: FISH-Analyse des Kontrollreaktors BFR 1. Links und rechts oben:
DAPI (blau, Gesamtzellzahl), Sonde BET42a (rot). Mitte links: Sonden BET42a
(gelb) und Nso190 (rot), Pfeil zeigt nur mit BET42a gefa¨rbte Zellen an. Mitte rechts:
Sonden Nso190 (rot) und NEU (gelb), die Pfeile zeigen nur mit Nso190 gefa¨rbte
Zellen an. Links und rechts unten: Sonden Nso190 (rot) und Ntspa712 (gelb).
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Abbildung 4.35: FISH-Analyse von BFR 2, Dosierung von Acetat, Ende Phase 2.
Blau: Gesamtzellfa¨rbung mit DAPI. Links oben: Sonden BET42a (rot), ALF1b
(gru¨n), GAM42a (gelb), oben rechts: BET42a (gelb), Nso190 (rot), die Pfeile mar-
kieren nur mit BET42a gefa¨rbte Zellen. Mitte links und rechts: Sonden Nso190 (rot)
und NEU (gelb), die Pfeile zeigen nur mit Nso190 gefa¨rbte Zellen an. Links und
rechts unten: Sonden Nso190 (rot) und Ntspa712 (gelb), linkes Bild: Aufnahme ge-
gen Ende Phase 1, geha¨uftes Auftreten von Nitrospira, rechtes Bild: Aufnahme gegen
Ende Phase 2.
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Abbildung 4.36: FISH-Analyse von BFR 3, Dosierung von Acetat und Pyruvat,
Ende Phase 2. Blau: Gesamtzellfa¨rbung mit DAPI. Links oben: Sonden BET42a
(rot), ALF1b (gru¨n), GAM42a (gelb), oben rechts: BET42a (gelb), Nso190 (rot), die
Pfeile markieren nur mit BET42a gefa¨rbte Zellen. Mitte links und rechts: Sonden
Nso190 (rot) und NEU (gelb), die Pfeile zeigen nur mit Nso190 gefa¨rbte Zellen an.
Links und rechts unten: Sonden Nso190 (rot) und Ntspa712 (gelb).
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Abbildung 4.37: FISH-Analyse von BFR 4, Dosierung von Abwasser 5 nach Ozonung,
Ende Phase 2. Blau: Gesamtzellfa¨rbung mit DAPI. Links oben: Sonden BET42a
(rot), ALF1b (gru¨n), GAM42a (gelb), oben rechts: BET42a (gelb), Nso190 (rot),
nur gelb gefa¨rbte Zellen bilden teilweise eine Schicht um die AOB. Mitte links und
rechts: Sonden Nso190 (rot) und NEU (gelb), große Anteile der AOB binden die
Sonde NEU nicht. Links und rechts unten: Sonden Nso190 (rot) und Ntspa712 (gelb).
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Abbildung 4.38: FISH-Analyse von BFR 6, Dosierung von Abwasser 5, Ende Phase
2. Blau: Gesamtzellfa¨rbung mit DAPI. Links oben: Sonden BET42a (rot), ALF1b
(gru¨n), GAM42a (gelb), oben rechts: BET42a (gelb), Nso190 (rot), die Pfeile markie-
ren nur mit Sonde BET42a gefa¨rbte Zellen. Mitte links und rechts: Sonden Nso190
(rot) und NEU (gelb), die Pfeile markieren nur mit Sonde Nso190 gefa¨rbte Zellen.
Links und rechts unten: Sonden Nso190 (rot) und Ntspa712 (gelb), linkes Bild: Auf-
nahme gegen Ende Phase 1, rechtes Bild: Aufnahme gegen Ende Phase 2, jeweils
hohe Abundanz von Nitrospira.
Kapitel 5
Zusammenfassung
Die kombiniert chemisch-biologische Abwasserbehandlung hat zum Ziel, toxische
oder refrakta¨re Substanzen aus dem Abwasser zu entfernen und einen effektiven Ge-
samtabbau der Fracht zu erreichen. Einen entscheidenden Einfluss hat dabei die che-
mische Voroxidation. Hierbei sollen die Substanzen soweit abgebaut oder vera¨ndert
werden, dass der nachfolgende Einsatz einer biologischen Stufe effektiv wird. Ei-
ne biologische Reinigung ist meist das kostengu¨nstigste Verfahren zur Abwasserrei-
nigung, so dass die chemische Oxidation dahingehend ausgelegt werden sollte, in
Kombination mit dieser einen ho¨chstmo¨glichen Wirkungsgrad zu erzielen.
Ziel dieser Arbeit war, die Effekte einer chemischen Abwasseroxidation auf ei-
ne biologische Reinigungsstufe zu untersuchen. Als Oxidationsverfahren dienten die
aktivierten Oxidationsverfahren (AOP) unter Einsatz von Ozon, Wasserstoffperoxid
und UV-Bestrahlung, die als Alternativen zu Nieder- und Hochdruckoxidationen bei
der Behandlung von Abwasserteilstro¨men dienen ko¨nnen. Die Untersuchung erfolgte
mit Hilfe der klassischen Methoden wie der Toxizita¨tsmessung im Leuchtbakterien-
hemmtest und der Messung des biochemischen Sauerstoffbedarfs (BSB). Um eine
weitergehende Beurteilung der chemischen Oxidationsstufe zu erhalten, wurden kon-
tinuierlich betriebene Abbauexperimente in Festbettbiofilmreaktoren durchgefu¨hrt,
in denen die Pha¨nomene der Adaptation, des cometabolischen Abbaus sowie der
Populationsverschiebung innerhalb der bakteriellen Biozo¨nose untersucht wurden.
Hierbei wurde der Schwerpunkt auf die Nitrifikation als wichtigen Abbauvorgang in
Kla¨ranlagen gelegt, indem die Nitrifikationsaktivita¨t sowie die Populationszusam-
mensetzung der Ammonium- und der Nitrit-Oxidierer bestimmt wurde.
Chemisch-biologische Abwasserbehandlung Anhand fu¨nf verschiedener Ab-
wasserteilstro¨me aus der chemischen Industrie wurde die Kombination aus che-
mischer Voroxidation und biologischem Abbau untersucht. Als Beurteilungsgro¨ßen
dienten Summenparameter, eine begrenzte Einzelstoffanalytik sowie die Toxizita¨t.
Es zeigte sich, dass die Ozonung in den meisten Fa¨llen bereits einen guten Abbau
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der Parameter chemischer Sauerstoffbedarf (CSB) und gelo¨ster organischer Kohlen-
stoff (DOC) lieferte. Der Ausbeutekoeffizient (Σ Oxidationsmittelmenge/∆ CSB)
lag im Bereich von 1,8 bis 4 g/g. Eine weitere Verbesserung erzielte insbeson-
dere das Peroxon-Verfahren, die Kombination von Ozon und Wasserstoffperoxid.
Der Ausbeutekoeffizient verbesserte sich teilweise, so dass der zusa¨tzliche Einsatz
von Wasserstoffperoxid gerechtfertigt werden konnte. Demgegenu¨ber erwiesen sich
die Verfahren unter Verwendung zusa¨tzlicher UV-Bestrahlung als weniger geeig-
net, da aufgrund der hohen Eigenabsorption der verwendeten Abwa¨sser im UV-
Wellenla¨ngenbereich die Oxidationswirkung verringert war. Dies traf insbesondere
bei der Wasserstoffperoxid/UV-Oxidation zu.
Die fu¨r einen effektiven Abbau der Fracht no¨tigen Oxidationsmittelmengen un-
terschieden sich bei den verschiedenen Abwa¨ssern teilweise deutlich. Im Falle von
Abwasser 1 (Synthese von Oxazolamid) betrug bei der Ozonung das molare Ozon:
DOC-Verha¨ltnis 0,125, wodurch bereits eine CSB-Verringerung von ca. 70 % in der
Kombination Oxidation-biologischer Abbau erreicht werden konnte. Dabei war der
biologische Abbau fu¨r einen Großteil der Verringerung verantwortlich. Die Toxizita¨t
nach Oxidation war nur leicht erho¨ht und wurde durch den biologischen Abbau ent-
fernt. Fu¨r die Oxidation von Abwasser 2 (Synthese von DNS) erwies es sich als
notwendig, eine ho¨here Oxidationsmitteldosis einzusetzen. Im Peroxon-Verfahren
mit einem Verha¨ltnis von Ozon:DOC:Wasserstoffperoxid von 1:1: 1
3
kombiniert mit
biologischem Abbau konnten 80 % des CSB eliminiert werden, wobei hier die che-
mische Oxidation den Hauptanteil ausmachte. Obwohl die Toxizita¨t nach Oxidation
stark erho¨ht war, hatte dies nur einen geringen Einfluss auf den biologischen Ab-
bau, da die Toxizita¨t durch die biologische Stufe entfernt wurde. Bei Abwasser
3 (Synthese von Tinopal UP) war eine chemische Voroxidation nicht sinnvoll, da
bereits ca. 60 % des CSB durch eine rein biologische Behandlung eliminiert wer-
den konnten. Somit erwies sich hier eine nachgeschaltete chemische Oxidation als
vorteilhaft, da die Oxidation auf den refrakta¨ren Anteil der Abwasserinhaltsstoffe
beschra¨nkt werden konnte. Durch diese vera¨nderte Verfahrensfu¨hrung (Oxidation
mit Hilfe des Peroxon-Verfahrens) konnte ein Gesamtelimination des CSB von u¨ber
80 % erreicht werden. Eine weitere Verbesserungsmo¨glichkeit liegt im Einsatz ei-
ner ho¨heren Oxidationsmitteldosis, da die DOC-Konzentration nach biologischem
Abbau deutlich verringert war und somit eine ho¨here Dosis nicht eine wesentlich
ho¨here Menge an Oxidationsmitteln bedeutete. Problematisch bei der Behandlung
von Abwasser 4 (Synthese von Tinopal DMS) war die starke Schaumbildung bei
Einsatz von Ozon, die eine genaue Beurteilung der Oxidationsverfahren erschwerte,
da folgerichtig in relativ hoher Verdu¨nnung gearbeitet werden musste. Hier wa¨re
ein optimiertes Reaktordesign notwendig, um Ozon effektiv ohne die Bildung von
Schaum ins Abwasser eintragen zu ko¨nnen. Fu¨r Abwasser 5 erwies sich wiederum
die reine Ozonung als geeignetes Verfahren. Jedoch wurden bei einem Ozon:DOC-
Verha¨ltnis von 0,25 im kombiniert chemisch-biologischen Verfahren nur ca. 40 %
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des CSB eliminiert. Ebenso erho¨hte sich die Toxizita¨t nach Oxidation deutlich und
konnte durch die biologische Behandlung nur teilweise eliminiert werden, wa¨hrend
das Abwasser nach reiner biologischer Behandlung nicht mehr toxisch war, obwohl
dort die CSB-Verringerung nur ca. 20 % betrug. Erst in einer ho¨heren Verdu¨nnung
(1:50) erwies sich das ozonte Abwasser 5 als besser biologisch abbaubar, was auf die
ho¨here Verdu¨nnung toxischer Reaktionsprodukte zuru¨ckgefu¨hrt werden konnte.
Toxizita¨t Bei der Beurteilung des Toxizita¨tsverhaltens der oxidierten Abwasser-
proben war zu beachten, dass teilweise hohe Restkonzentrationen an nicht reagier-
tem Wasserstoffperoxid einen großen Einfluss besaßen. Ebenso wurde bei Abwas-
ser 5 die Entstehung von Wasserstoffperoxid im Oxidationsprozess beobachtet. Aus
diesem Grund sollte gewa¨hrleistet sein, dass vor der weiteren biologischen Behand-
lung mo¨glichst keine Restkonzentrationen des Oxidationsmittels im Abwasser vorlie-
gen. Dies kann durch eine optimierte Verfahrensfu¨hrung oder geeignete Zersto¨rung
des Oxidationsmittels erfolgen. Jedoch wurde festgestellt, dass eine erho¨hte Toxi-
zita¨t im Leuchtbakterienhemmtest nicht in allen Fa¨llen eine direkte Aussage auf
die biologische Abbaubarkeit der Abwasserinhaltsstoffe zula¨sst. Im Falle von Rest-
Wasserstoffperoxid kann dabei eine Zersto¨rung durch enzymatische Reaktionen ver-
mutet werden. In realen Systemen besteht weiterhin die Mo¨glichkeit, dass restliches
Wasserstoffperoxid bei Einleitung des Teilstromes in eine Kla¨ranlage mit den dort
vorhandenen gelo¨sten Substanzen oder suspendierten Partikeln schnell abreagiert.
Im Falle toxischer Substanzen im Leuchtbakterienhemmtest ist die U¨bertragung
auf gemischte Bakterienpopulationen nicht immer mo¨glich, da diese wesentlich un-
empfindlicher sein ko¨nnen, was auf Adaptationsvorga¨ngen und verschiedenen Wech-
selwirkungen zwischen den einzelnen Bakterienarten beruht. Somit sollten Toxi-
zita¨tstest mo¨glichst gut das reale System widerspiegeln, was z.B. durch den Einsatz
kontinuierlich betriebener Reaktoren und einer entsprechenden Biozo¨nose erreicht
werden kann.
Einzelstoffanalytik Im Falle der Abwa¨sser aus der Produktion von DNS und
der optischen Aufheller konnte in Abwasser 4 die Substanz 4,4-Bis[(4-anilino-6-
morpholino-1,3,5-triazin-2-yl) amino]stilben-2,2-disulfonat (Tinopal DMS) identifi-
ziert werden. Ebenso entsprachen einige Oxidationsprodukte denen, die bei der Oxi-
dation der Einzelsubstanz entstanden waren. Diese konnten jedoch nicht identifiziert
werden. Es konnte aufgrund der Analyse des Absorptionsverhaltens und der Ein-
zelsubstanzanalytik davon ausgegangen werden, dass in Abwasser 4 eine Vielzahl
weiterer Stoffe vorlag, die zwar a¨hnliche Absorptionseigenschaften wie der optische
Aufheller besaßen, sich aber in den Fluoreszenzeigenschaften und somit in der Struk-
tur unterschieden.
Die detaillierte Verfolgung einer Einzelsubstanz in komplexen Mischabwa¨ssers ist
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dann sinnvoll, wenn diese Substanz in relevanter Konzentration vorliegt und fu¨r eine
bestimmte Eigenschaft des Abwassers wie Toxizita¨t oder schlechte biologische Ab-
baubarkeit verantwortlich ist. In den anderen Fa¨llen ist eine Beurteilung anhand von
Summenparametern vorteilhaft. Neben den bereits erwa¨hnten Summenparametern
erwies sich dabei die gelchromatographische Auftrennung des DOC in Fraktionen
(LC-DOC) als geeignetes Instrument zur qualitativen Beschreibung der Oxidations-
wirkung und Abbauleistung der chemischen und biologischen Verfahren.
Das einzige hier untersuchte Abwasser mit einer gut definierten Zusammenset-
zung war Abwasser 5 (Synthese von Propyldioxepen). Wa¨hrend Propyldioxepen
und Butendiol durch die Oxidationsverfahren relativ gut abgebaut wurden, erwies
sich Butyraldehyd als schwerer oxidierbar. Jedoch war hier der Grad der Minerali-
sation ho¨her und die durch Oxidation erho¨hte Toxizita¨t konnte beim biologischen
Abbau vollsta¨ndig entfernt werden. Aufgrund der LC-DOC Untersuchung war fest-
zustellen, dass eine gegenseitige Beeinflussung der drei Hauptinhaltsstoffe und derer
Oxidationsprodukte bei der Oxidation von Abwasser 5 keine bedeutsame Rolle spiel-
te. Somit konnten anhand der Ergebnisse aus den Einzelsubstanzuntersuchungen die
verschiedenen Eigenschaften des Abwassers jeweils einer oder mehreren der Einzel-
substanzen zugeschrieben werden.
Abwasserbehandlung in Biofilmreaktoren In kontinuierlich betriebenen Fest-
bettbiofilmreaktoren wurde die biologische Abbaubarkeit vonAbwasser 5 vor sowie
nach Ozonung untersucht. Die Auswahl dieses Abwassers erfolgte aus dem Grund, da
das unbehandelte Abwasser sowie das ozonte Abwasser gegensa¨tzliche Eigenschaften
hinsichtlich ihres Verhaltens im Toxizita¨tstest und beim biologischen Abbau besaßen.
In einem ersten Experiment wurde der cometabolische Abbau bei Anwesenheit von
synthetischem Abwasser (SAW) na¨her betrachtet. Diente nur das ozonte Abwasser
ohne SAW als Na¨hrmedium, entsprach der Anteil des eliminierbaren DOC ungefa¨hr
dem aus dem BSB-Versuch (30 % in einer 1:50-Verdu¨nnung). Wurde SAW zugege-
ben, erho¨hte sich der anteilige DOC-Abbau des ozonten Abwassers auf 75 %. Ebenso
konnte mit Hilfe der CTC/DAPI-Fa¨rbung die hohe Aktivita¨t der Mikroorganismen
besta¨tigt werden. Beim unbehandelten Abwasser 5 war der Effekt der SAW-Zugabe
ebenso stark ausgepra¨gt, da ohne SAW kein DOC-Abbau stattfand, mit SAW aber
ein Abbau von ca. 50 % erreicht wurde. Das ozonte Abwasser wurde bei der Passage
des Biofilmreaktors vollsta¨ndig detoxifiziert. Diese Ergebnisse zeigten, wie wichtig
bei der Beurteilung der biologischen Abbaubarkeit folgende Faktoren sind:
· Verdu¨nnungsverha¨ltnisse von Abwasserteilstro¨men bei Zusammenfu¨hrung in
der Kla¨ranlage,
· Anwesenheit biologisch leicht abbaubarer Verbindungen,
· Zusammenspiel verschiedener Bakterienarten (Cometabolismus, Synergismus),
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· Adaptation des Systems.
Zusa¨tzlich wurde in einem weiteren Experiment die Auswirkung von Abwasser 5
vor und nach Ozonung auf die bakterielle Nitrifikation untersucht. Die Nitrifikati-
on stellt einen wichtigen Prozess fu¨r die Stickstoffelimination in Kla¨ranlagen dar.
Da die meisten Nitrifikanten einen autotrophen Stoffwechsel besitzen (CO2 als C-
Quelle, Sauerstoff als Elektronenakzeptor), stehen sie in Konkurrenz zu den aeroben,
heterotrophen Bakterien, die organische C-Quellen nutzen und u¨ber ho¨here Wachs-
tumsraten verfu¨gen. Es zeigte sich, dass die Zugabe des ozonten Abwassers trotz
der erho¨hten Toxizita¨t keinen negativen Effekt auf die Nitrifikation besaß, sondern
diese sogar stabilisierte. Gleichzeitig wurde eine hohe DOC-Elimination von u¨ber
80 % erzielt. Das bedeutete, dass hier nicht die Anwesenheit biologisch leicht abbau-
barer C-Quellen no¨tig war, sondern das Zusammenspiel autotropher und heterotro-
pher Bakterienpopulationen sowohl die Nitrifikation als auch die DOC-Elimination
fo¨rderte. Demgegenu¨ber konnte zu Beginn des Experiments bei Zugabe des unbe-
handelten Abwassers eine Sto¨rung der Ammonium-Oxidation beobachtet werden.
Jedoch zeigte sich im Verlauf des Versuchs, dass bei Etablierung einer heterotrophen
Bakterienpopulation und damit einhergehend einer erho¨hten DOC-Elimination (ca.
70 %) die Nitrifikation wieder vollsta¨ndig verlief und auch bei Erho¨hung der DOC-
Konzentration stabil blieb. A¨hnliche Auswirkungen besaß die Zugabe biologisch
leicht abbaubarer C-Quellen (Acetat und Pyruvat). Hier wurde die Nitrifikation,
v.a. die Ammonium-Oxidation, ebenfalls zeitweise gehemmt, was hier aber mit der
direkten Konkurrenz der Nitrifikanten mit den schnell wachsenden heterotrophen
Bakterien begru¨ndet werden konnte.
Fluoreszenz in-situ Hybridisierung Im Verlauf der Untersuchungen in den
Festbettbiofilmreaktoren wurden zu verschiedenen Zeitpunkten Biofilmproben ent-
nommen und hinsichtlich ihrer Bakterienzusammensetzung mit Hilfe der Fluores-
zenz in-situ Hybridisierung (FISH) untersucht. Fu¨r das Abwassersystem mit SAW
und Abwasser 5 nach Ozonung als C-Quelle wurden die Untergruppen der Proteo-
bakterien untersucht. Hierbei zeigte sich, dass in mit SAW-betriebenen Reaktoren
die β-Untergruppe den Großteil der mit FISH nachweisbaren Bakterien darstellte,
jedoch die α- und γ-Untergruppen weniger stark repra¨sentiert waren. Der Anteil
der γ-Untergruppe ging bei zusa¨tzlicher Dosierung vom ozonten Abwasser 5 zuru¨ck.
Weitere Effekte in der Populationszusammensetzung konnten mit den eingesetzten
Gensonden nicht detektiert werden. Der Einsatzbereich der Methode der FISH er-
wies sich fu¨r diese allgemeine Populationsanalyse als begrenzt, was auf folgende
Effekte zuru¨ckgefu¨hrt werden konnte:
· Der Anteil der mit einem beschra¨nkten Set von Gensonden detektierbaren
Bakterien ist zu niedrig (keine Erfassung z.B. anderer Untergruppen der Pro-
teobakterien oder der gram-positiven Bakterien),
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· A¨nderungen innerhalb einer Untergruppe ko¨nnen nicht erkannt werden,
· die Anzahl der verschiedenen verwertbaren Stoffen in einem Mischabwasser ist
hoch und bewirkt keine oder nur eine geringe Selektion einer Bakterienart,
· die Fa¨higkeit zur Verstoffwechselung von C-Quellen ist nur selten an die Phy-
logenie der Bakterien gebunden, worauf die FISH-Analyse jedoch beruht.
Ist in einem Abwasser also nicht von der Selektion bestimmter Bakterienarten
auszugehen, die z.B. auf den Abbau einer wichtigen organischen Abwasserkom-
ponente spezialisiert sind (z.B. Schadstoffabbau), so kann die FISH-Analyse auf
diejenigen Bakteriengruppen angewendet werden, die entweder neben der DOC-
Elimination weitere, fu¨r den Abwasserbereich wichtige Stoffwechselleistungen er-
bringen (Nitrifikation, Phosphatelimination) oder unerwu¨nschte Eigenschaften be-
sitzen (z.B. Bla¨hschlammbildung) und deren Vertreter gro¨ßtenteils oder zumindest
teilweise bekannt sind.
Die in dieser Arbeit durchgefu¨hrte Populationsanalyse der Nitrifikanten bei Do-
sierung von Abwasser 5 vor und nach Ozonung basierte auf einem hierarchischen
Sondenset zur Identifizierung der Ammonium-oxidiereren Bakterien (AOB) sowie
dem Nachweis von Nitrospira als Vertreter der Nitrit-Oxidierer. Hierbei zeigte sich
ein deutlicher Effekt bei Zugabe des ozonten Abwassers. Wa¨hrend die Nitrifikati-
onsleistung wie oben erwa¨hnt nach außen hin stabil blieb, konnte eine Verschiebung
innerhalb der Populationszusammensetzung der AOB festgestellt werden. Es ent-
wickelte sich eine große Anzahl von AOB, die nicht zu den halotoleranten Arten
von Nitrosomonas geho¨rten und die weniger dichte und spha¨risch ausgebildete Zell-
haufen formten. Der Anteil dieser AOB betrug je nach untersuchtem Bildausschnitt
zwischen 20 und 60 % und war damit signifikant ho¨her als in den Kontrollreaktoren
sowie bei Zugabe des unbehandelten Abwassers. Eine genaue Zuordnung dieser AOB
wurde nicht durchgefu¨hrt, mo¨glich ist eine Zugeho¨rigkeit zur Gruppe der Nitrosospi-
ra, die in Abwassersystemen allerdings selten auftreten, oder z.B. zu Nitrosomonas
ureae. Abwasser 5 bewirkte keine A¨nderung in der Populationsstruktur der AOB,
was dem Ergebnis bei Zugabe der biologisch leicht eliminierbaren Substanzen Acetat
und Pyruvat entsprach. Nitrospira konnte in allen Reaktoren als wichtigster Vertre-
ter der NOB identifiziert werden. Der Anteil von α-Proteobakterien war in allen
Fa¨llen sehr gering, so dass nicht von einem relevanten Auftreten von Nitrobacter
auszugehen war. Insbesondere bei Zugabe von Abwasser 5 (unbehandelt und ozont)
war eine hohe Abundanz von Nitrospira festzustellen. Die wichtigsten allgemeinen
Aussagen lassen sich somit wie folgt formulieren:
· ein im Leuchtbakterienhemmtest als toxisch eingestuftes Abwasser muss nicht
zwangsla¨ufig einen negativen Effekt auf die Nitrifikationsleistung bewirken,
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· eine nach außen unbeeinflusste Nitrifikationsleistung kann von einer deutlichen
Verschiebung der Populationszusammensetzung der AOB begleitet sein,
· die Hemmwirkung organischer C-Quellen auf die Nitrifikanten ergibt sich ein-
mal aus der direkten Konkurrenz mit heterotrophen Bakterien bei Zugabe
leicht abbaubarer C-Quellen, andererseits kann bei schwer abbaubaren Ver-
bindungen die Nitrifikationsleistung nach einer anfa¨nglichen Sto¨rung durch
die Etablierung einer heterotrophen Population und damit der Elimination
hemmender Substanzen wieder verbessert werden,
· Die Fa¨higkeit zum mixotrophen Stoffwechsel kann fu¨r Nitrospira als Wettbe-
werbsvorteil in Abwassersystemen angesehen werden.
Die Populationanalyse der AOB zeigt die Komplexita¨t der beteiligten Bakterien-
gruppen an. In der Zukunft ist hier durch den Einsatz weiterer Methoden zur Funk-
tionsaufkla¨rung und Bakterienidentifizierung eine verbesserte Kenntnis der Stoff-
wechselvorga¨nge in Abwassersystemen zu erwarten. Auf der Grundlage klassischer
Beurteilungsparameter wie CSB- oder Stickstoff-Elimination, BSB-Messung und To-
xizita¨t ermo¨glicht die Populationsanalyse die Untersuchung der Vorga¨nge, die sich in
der fu¨r die Abbauvorga¨nge verantwortlichen Mikroorganismenpopulation abspielen.
Somit muss ein Bioreaktor oder eine Kla¨ranlage nicht mehr als black-box angese-
hen werden. Denkbar ist vielmehr, dass durch Einstellung der Verfahrensparameter
gezielt auf die Bakterienzusammensetzung eingewirkt und eine Verbesserung des
Prozesses erreicht werden kann.
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a volumenbezogene Grenzfla¨che A/V m2/m3
A Grenzfla¨che m2
c0 molare Ausgangskonzentration mol/L










GL Verdu¨nnungsstufe G, bei der die Hemmung
der Leuchtintensita¨t L < 20 % betra¨gt
h Plancksche Konstante 6,6 · 10−34 Js
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Symbol Bedeutung Einheit
n˙ Photonenstrom Einstein s−1 = 1
mol Photonen s−1
Na Loschmidt-Zahl 6 · 10
23 mol−1
P elektrische Leistung W
Q Gasvolumenstrom mol/L
SAK spektraler Absorptionskoeffizient m−1
T Temperatur K
V Volumen L
Γ Abnahme der Leuchtintensita¨t nach Inkuba-
tion
² Extiktionskoeffizient L mol−1 cm−1





ρ(O3)a Ozonkonzentration im Reaktiongas (aus) mg/L





AOX an Aktivkohle adsorbierbare organische Halogene
BA Butyraldehyd
BD Butendiol
BDOC Biologisch eliminierbarer DOC
BFR (Festbett-)Biofilmreaktor









DO Gelo¨stsauerstoff-Konzentration (dissolved oxygen)
DOC gelo¨ster organischer Kohlenstoff (dissolved organic carbon)
EDTA Ethylendiamintetraacetat
FISH Fluoreszenz in-situ Hybridisierung
GC Gaschromatographie
HPLC hochauflo¨sende Flu¨ssigkeitschromatographie (high performan-
ce liquid chromatography)
HRT hydraulische Retentionszeit (hydraulic retention time)
LC Flu¨ssigkeitschromatographie (liquid chromatography)







p.A. pro analysi (zur Analyse)
180 ANHANG A. SYMBOL- UND CHEMIKALIENVERZEICHNIS
Akronym Bedeutung
PBS Phosphat-gepufferte Kochsalzlo¨sung (phosphate buffered sali-
ne)








SDS Natriumdodecylsulfat (sodium dodecylsulfate)
Tris Tris(hydroxymethyl)-aminomethan
WW Wechselwirkung





Acetat, Na-Salz (CH3COONa), p.A. Merck
Acetonitril (LiChrosolv), fu¨r die HPLC Merck
Ammoniumacetat (NH4)C2H3O2, p.A. Merck




Ammoniumsulfat ((NH4)2SO4), p.A. Merck
Bimsstein, geko¨rnt, p.A. Merck
Borsa¨ure (H3BO3), p.A. Merck
cis-2-Buten-1,4-diol (C4H8O2), 95 % Merck
Butyraldehyd (C4H8O), > 99 % Merck
Calciumchlorid-Dihydrat (CaCl2 · 2H2O), p.A. Merck
Citifluor AF1 (Glycerol/PBS-Lo¨sung) Citifluor Ltd.
5-Cyano-2,3-di-4-tolyl-tetrazoliumchlorid (CTC) Polysciences
demineralisiertes Wasser (Entha¨rtungsanalge VMK20) SG Wasserauf-
bereitung GmbH
4’6 Diamidino-2-phenylindoldihydrochlorid (DAPI) Merck
Dichlorisocyanurat (C3Cl2N3NaO3 · 2H2O), > 99 % Fluka
2,4-Dinitrophenylhydrazin (DNPH, C6H6N4O4), p.A. Fluka
Eisenchlorid-Hexahydrat (FeCl3 · 6H2O), p.A. Merck
Eisensulfat-Heptahydrat (FeSO4 · 7H20), p.A. Fluka
Entionisiertes Wasser (Milli-Q Plus), Millipore
Ethanol (C2H6O), absolut, p.A. Merck
Ethylendiamintetraacetat-Dinatriumsalz (Titriplex III,
C10H14N2Na2O8 · 2H2O), p.A.
Merck
Fleischextrakt, fu¨r die Mikrobiologie Merck
Formamid (CH3NO), fu¨r die Mikrobiol. Calbiochem
Gelatine, Mol. Biol. Grade Calbiochem
Harnstoff (H2NCONH2), p.A. Merck
1,6-Hexandiol (C6H14O2), z.S. Merck
Immersionso¨l, ohne Eigenfluoreszenz Leica Microsy-
stems
Indigotrisulfonat-Kaliumsalz (C16H7K3N2O11S3) Riedel-de Hae¨n
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Chemikalie, Reinheit Hersteller
Kaliumchlorid (KCl), p.A. Merck
Kaliumdihydrogenphosphat (KH2PO4), p.A. Merck
di-Kaliumhydrogenphosphat (K2HPO4), p.A. Merck
di-Kaliumoxalat-Monohydrat (K2C2O4 · H2O), p.A. Merck
Kupfersulfat-Pentahydrat (CuSO4 · 5H2O), p.A. Merck
Magnesiumsulfat-Heptahydrat (MgSO4 · 7H2O), p.A. Merck
Manganoxid (MnO2), p.A. (gefa¨llt, aktiv) Merck
Mangansulfat-Monohydrat (MnSO4 · H2O), rein Merck
Methanol (LiChrosolv), fu¨r die HPLC Merck
Natriumchlorid (NaCl), p.A. Merck
tri-Natriumcitrat-Dihydrat (C6H5Na3O7 · 2H2O), p.A. Merck
di-Natriumhydrogenphosphat-Dihydrat
(Na2HPO4 · 2H2O), p.A.
Merck
Natriumhydroxid (NaOH), p.A. Merck
Natrium-n-Dodecylsulfat, Mol. Biol. Grade Calbiochem
Natriumsalicylat (C7H5NaO3), p.A. Merck
Natriumsulfat (Na2SO4), p.A. Merck




(Na2[Fe(CN)5NO] · 2H2O), p.A.
Merck
Paraformaldehyd ((CH2O)n), fu¨r die Mikrobiol. Sigma
Pepton aus Casein, fu¨r die Mikrobiol. Merck
Phthalsa¨ure (C6H4(COOH)2), p.A. Merck
Propyldioxepen (C8H14O2), > 97 % Roche
Pyruvat, Na-Salz (C3H3NaO3), fu¨r biochem. Zwecke Merck
Salzsa¨ure (HCl), 25 %, p.A. Merck





Wasserstoffperoxid-Lo¨sung (H2O2), 35 % Biesterfeld
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Abbildung B.1: Ozonproduktion des Ozongenerators (Anseros, Ozomat COM) aus
Sauerstoff bei verschiedenen Gasvolumenstro¨men. Einstellung bei den Oxidations-
versuchen: Generatorleistung: 100 %, Gasvolumenstrom Q = 40 L/h.
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Abbildung B.2: Emissionsspektren der eingesetzten UV-Strahler, oben: 15 W-














































Abbildung B.3: Durchfluss und Durchmischungszeit des Oxidationsreaktors bei
























Abbildung B.4: Fo¨rderleistung der Wasserstoffperoxid-Dosierpumpe unter realen
Einsatzbedingungen, gravimetrische Bestimmung.
Anhang C







NH2 + EtOH + H2O
Oxazolester Oxazolamid
Abbildung C.1: Abwasser 1: Produktion des Oxazolamids aus dem Oxazolester. Das
Produkt Ethanol (EtOH) wird in einer Kolonne ausgetrieben. Ungefa¨hr 10 % des
Oxazolesters bildet Nebenprodukte, hauptsa¨chlich N-haltige Heterocyclen.
187


























































































Abbildung C.5: Mo¨gliche Substanzen in den Abwa¨ssern 3 und 4 aus den Synthese-
schritten der optischen Aufheller. DAS = 4,4-Diaminostilben-2,2-disulfonsa¨ure.












Abbildung C.6: Abwasser 5: Herstellung des Propyldioxepens aus Butyraldehyd und
Butendiol (Kondensationsreaktion). Alle drei Substanzen sind Hauptinhaltsstoffe
von Abwasser 5.
Anhang D
Daten zu den Oxidationsversuchen
Tabelle D.1: Daten zu den Oxidationsversuchen von Abwasser 1, unbehandeltes
Abwasser (Original, Arbeitslo¨sung 1:10), nach Oxidation und nach BSB-Messung










Original 7225 2925 26,7 10360 64
nach BSB (1560
mg/L)
6400 3386 20 9835 30
Ozonung 5723 2766 1 1820 71
nach BSB (4080
mg/L)
2250 790 5 1715 0
H2O2/UV
(150 W)
7020 3213 30 8680 99
nach BSB (1870
mg/L)
6000 2395 30 8375 18
Peroxon 5873 2735 1 2070 240
nach BSB (3480
mg/L)
2250 835 5 1835 0
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Tabelle D.2: Daten zu den Oxidationsversuchen von Abwasser 2, unbehandeltes
Abwasser (Original, Arbeitslo¨sung 1:10), nach Oxidation und nach BSB-Messung
(1:5 Verdu¨nnung, 28 Tage, Werte auf Arbeitslo¨sung berechnet). Werte in Klammern













Original 2840 990 558 5680 23,2 14
nach BSB (135
mg/L)
2660 1008 588 5660 6
Ozonung pH 3,0 2208 866 10 4585 16,5
Ozonung pH 9,0 (2625) 2005 (989) 794 (580) 33 (5240) 3553 15,6 3
nach BSB (285
mg/L)
1620 642 45 3050 0
O3/UV (15 W) (3103) 2266 (1123) 968 (602) 30 (5725) 4085 11,9 100
nach BSB (225
mg/L)
1633 714 20 3728 0
O3/UV (150 W) (2966) 1783 (1068) 865 (562) 32 (5260) 2985 12,2 107
nach BSB (230
mg/L)
1320 644 53 2825 0
Peroxon 1 (2816) 1816 (1068) 784 (560) 30 (5225) 2757 9,4 230
nach BSB (105
mg/L)
1380 673 35 2543 0
Peroxon 2 (2840) 973 (1017) 549 (590) 7 (5532) 852 10,3 3
nach BSB (330
mg/L)
540 286 20 823 0
H2O2/UV
(15 W)
(2913) 2695 (1122) 1034 (492) 502 (5470) 5297 21,4 6
nach BSB (160
mg/L)
1947 848 375 4882 0
P.F. UV 150 W
(1/100)
(2840) 1765 (1058) 688 (558)
112 (pH3)
(5710) 3725 20,3 60
nach BSB (113
mg/L)









506 262 68 (pH7) 1275
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Tabelle D.3: Daten zu den Oxidationsversuchen von Abwasser 3, unbehandeltes
Abwasser (Original, Arbeitslo¨sung 1:5), nach Oxidation und nach BSB-Messung
(1:5 Verdu¨nnung, 28 Tage, Werte auf Arbeitslo¨sung berechnet). Werte in Klammern








Original 1980 490 2400 1
nach BSB (1030 mg/L) 725 156 1878 0
Ozonung (1895) 1620 (492) 471 (2197) 1496 53
nach BSB (645 mg/L) 705 230 1226 20
O3/UV (15 W) (2116) 1636 (565) 530 (2549) 1526 341
nach BSB (610 mg/L) 1228 398 1156 3
O3/UV (150 W) (1963) 1446 (534) 503 (2629) 1401 58
nach BSB (485 mg/L) 820 372 1007 3
Peroxon 1 (1960) 1286 (572) 521 (2472) 1471
nach BSB (259 mg/L) 1066 398 1057
Peroxon 2 (1911) 960 (534) 371 (2501) 897 30
nach BSB (495 mg/L) 520 163 238 0
H2O2/UV (15 W) (1923) 1668 (520) 537 (2525) 2419 4
nach BSB (505 mg/L) 973 274 2317 1
H2O2/UV (150 W) (1970) 1646 (627) 522 (2428) 2248 3
nach BSB (815 mg/L) 660 186 2034 1
P.F. UV 150 W/O3 (1/20) (1935) 1308 (461) 322 (2411) 1155 17
nach BSB (685 mg/L) 360 135 487
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Tabelle D.4: Daten zur vera¨nderten Verfahrensfu¨hrung von Abwasser 3, unbehan-
deltes Abwasser (Original, Arbeitslo¨sung 1:5), nach biologischem Abbau (1), nach
Peroxon 2 und nach biologischem Abbau (2) (BSB-Messung, 1:5 Verdu¨nnung, 28
Tage, Werte auf Arbeitslo¨sung berechnet).
CSB in mg/L DOC in mg/L
Original 1890 492
nach Bioabbau (1) 757 221
nach Peroxon 2 310 159
nach BSB (13 mg/L) 308 144
Tabelle D.5: Daten zu den Oxidationsversuchen von Abwasser 4, unbehandeltes
Abwasser (Original, Arbeitslo¨sung 1:2 bzw. 1:25 (mit Ozon)), nach Oxidation und
nach BSB-Messung (1:5 Verdu¨nnung bzw. unverdu¨nnt (mit Ozon), 28 Tage, Werte
auf Arbeitslo¨sung berechnet). Werte in Klammern jeweils Ausgangswerte (je Versuch
neu gemessen).
CSB in mg/L GL-Wert
Original (1:2) 2946 3
nach BSB (350 mg/L) 3416
H2O2/UV (15 W) (2946) 2621 2
nach BSB (325 mg/L) 1793 3
H2O2/UV (150 W) (3576) 2921 2
nach BSB (350 mg/L) 1837 6
Original (1:25) 256 0
nach BSB (27 mg/L) 286 0
O3/UV (150 W) (146) 113 52
nach BSB (44 mg/L) 71
Peroxon 2 (256) 84 2
nach BSB (44 mg/L) 78
P.F. UV 150 W/O3 (1/20) (238) 56 0
nach BSB (35 mg/L) 36
Ozonung 2 (91) 54
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Tabelle D.6: Daten zu den Oxidationsversuchen von Abwasser 5, unbehandeltes
Abwasser (Original, Arbeitslo¨sung 1:40), nach Oxidation und nach BSB-Messung
(1:10 Verdu¨nnung, 28 bzw. 47 Tage, Werte auf Arbeitslo¨sung berechnet). Werte in








Original 7760 1900 9,7 24
nach BSB47 (1420 mg/L) 6300 1748 34,0 0
Ozonung (7760) 6170 (1900) 1865 (9,7) 34,6 1333
nach BSB47 (330 mg/L) 5020 2042 18 76
O3/UV (15 W) (7903) 6213 (1852) 1987 (12,3) 42,5 2615
nach BSB28 (140 mg/L) 5245 1824 51,0 1896
O3/UV (150 W) (7907) 5197 (1952) 1902 (11,6) 32,9 1303
nach BSB28 (500 mg/L) 4588 1490 43 45
Peroxon (7890) 6493 (1875) 2042 (12,6) 65,6 4380
nach BSB28 (230 mg/L) 5350 1752 60 2130
H2O2/UV (15 W) (7760) 7450 (1900) 1747 (9,7) 74,7 2084
nach BSB47 (530 mg/L) 6650 56 >128
H2O2/UV (150 W) (7760) 6890 (1900) 1948 (9,7) 79 1259
nach BSB47 (260 mg/L) 6490 72 >128
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Tabelle D.7: Analytik der Substanzen Butendiol (BD), Butyraldehyd (BA) und Pro-
pyldioxepen (PD) nach Oxidation von Abwasser 5. Unbehandeltes Abwasser (Origi-
nal, Arbeitslo¨sung 1:40) und nach Oxidation. Bei BD und PD Doppelbestimmung,
in Klammern Standardabweichung in %.
BD in mg/L BA in mg/L PD in mg/L
Original (1762; 2267) 2014,5
(100±17,7)
1115,2 (29; 38) 33,5
(100±19,0)
Ozonung 0 0 0
O3/UV (15 W) 0 449,5 0
O3/UV (150 W) 0 0 0
Peroxon 0 307,8 0
H2O2/UV (15 W) (715; 437) 576
(100±34,1)
677,7 (23; 28) 25,5
(100±13,9)
H2O2/UV (150 W) 0 70,4 0
Tabelle D.8: Analytik zu den Oxidationsversuchen der Einzelsubstanzen von Abwas-
ser 5. Butendiol (BD), Butyraldehyd (BA) und Propyldioxepen (PD) nach Ozonung
bzw. Peroxon-Behandlung (nach 0, 25 und 50 % Oxidationsmitteleintrag. Bei 100 %
Eintrag vollsta¨ndiger Abbau aller drei Substanzen). Teilweise Doppelbestimmung,
in Klammern Standardabweichung in %.
Ozonung pH 3,0 Peroxon pH 8,5
0 % 25 % 50 % 0 % 25 % 50 %
BD in
mg/L























Tabelle D.9: DOC-Werte zu den Oxidationsversuchen der Einzelsubstanzen von Ab-
wasser 5. Butendiol (BD), Butyraldehyd (BA) und Propyldioxepen (PD) nach Ozo-
nung bzw. Peroxon-Behandlung.
Original Ozonung pH 3,0 Peroxon pH 8,5












649 466 632 552 543 477
Tabelle D.10: Toxizita¨tswerte (GL-Werte) zu den Oxidationsversuchen der Einzel-
substanzen von Abwasser 5. Butendiol (BD), Butyraldehyd (BA) und Propyldioxe-
pen (PD) nach Ozonung bzw. Peroxon-Behandlung.
Original Ozonung pH 3,0 Peroxon pH 8,5
nach Ox. nach BSB nach Ox. nach BSB
BD GL-
Wert
1 36 19 26 18
BA GL-
Wert
25 2163 1 36 3
PD GL-
Wert
13 1412 27 268 13
Anhang E
Daten zu den Experimenten in
Biofilmreaktoren
Tabelle E.1: DOC-Werte fu¨r Biofilmreaktorversuch von Abwasser 5 ozont mit SAW,
Zulauf- und Ablaufwerte der verschiedenen Reaktoren. BFR 1 und BFR 2: SAW,
BFR 3 und BFR 4: SAW + AbWa5 ozont, BFR 5 und BFR 6: AbWa5 ozont.
Zulauf Ablauf
Tag BFR 1, 2 BFR 3, 4 BFR 5, 6 BFR 1 BFR 2 BFR 3 BFR 4 BFR 5 BFR 6
0 9,03 35,66 28,80 5,40 5,40 37,64 36,00 28,43 27,91
1 11,35 46,17 37,53 1,51 1,40 31,38 37,55 30,23 31,12
3 9,09 53,60 34,30 1,14 2,86 29,55 31,93 27,92 26,55
9 9,22 48,32 40,30 0,95 0,79 15,82 14,10 33,41 27,51
14 8,43 51,70 34,35 0,95 1,28 10,55 19,78 30,07 30,11
17 9,76 57,00 41,48 1,55 1,21 12,41 16,17 31,57 29,14
24 11,08 58,33 32,93 1,75 1,69 24,73 19,03 25,88 24,45
29 11,43 41,05 41,07 2,50 1,75 7,48 10,20 29,57 27,55
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Tabelle E.2: DOC-Werte fu¨r Biofilmreaktorversuch von Abwasser 5 mit SAW,
Zulauf- und Ablaufwerte der verschiedenen Reaktoren. BFR 1 und BFR 2: SAW,
BFR 3 und BFR 4: SAW + AbWa5, BFR5 und BFR 6: AbWa5.
Zulauf Ablauf
Tag BFR 1, 2 BFR 3, 4 BFR 5, 6 BFR 1 BFR 2 BFR 3 BFR 4 BFR 5 BFR 6
7 13,9 43,45 37,10 2,26 2,68 24,35 20,45 43,40 34,00
14 8,80 38,75 33,00 2,42 2,22 17,80 13,90 35,55 31,95
22 6,08 42,20 35,35 2,28 1,86 16,40 11,75 34,65 39,75
26 8,48 37,67 35,52 1,80 1,83 16,33 14,28 35,67 38,35
29 15,29 49,32 37,22 2,37 3,02 28,15 23,20 39,52 38,03
34 11,70 48,10 37,45 1,10 1,26 18,88 22,80 40,30 39,95
Tabelle E.3: Analysenwerte zur Nitrifikation in Biofilmreaktor 1, Ablaufwerte. Ohne
organische C-Quelle, N-NH+4 (Zulauf) = 30 mg/L.
Tag N-NH+4 in mg/L N-NO
−
2 in mg/L N-NO
−
3 in mg/L Summe N in mg/L
0 2,44 4,25 4,22 10,91
3 3,14 4,06 19,87 27,07
6 1,92 0,96 23,37 26,25
10 7,39 2,49 16,85 26,73
13 10,10 2,34 21,29 33,73
17 6,60 2,36 17,10 26,06
20 6,58 1,97 16,79 25,34
24 0,75 0,03 24,89 25,67
27 16,70 3,13 5,37 25,20
33 20,00 0,00 6,03 26,03
42 22,95 0,24 5,91 29,10
54 16,53 0,00 10,91 27,44
61 18,08 0,34 4,09 22,50
75 10,99 0,00 17,00 27,99
82 2,70 0,00 26,45 29,15
89 1,66 0,00 28,34 30,00
96 2,25 0,00 31,54 33,79
102 1,55 0,00 22,87 24,42
110 6,99 0,00 21,04 28,03
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Tabelle E.4: Analysenwerte zur Nitrifikation und DOC-Abbau in Biofilmreaktor 2,
Ablaufwerte. Organische C-Quelle: Acetat ρ(DOC) = 10,32 mg/L (bis Tag 73),
ρ(DOC) = 41,28 mg/L (Tag 73-110), DOC-Zulaufwerte nur teilweise gemessen, an-













0 3,17 13,14 10,00 0,55
3 15,00 3,68 9,76 28,44 10,00 1,00
6 12,90 3,06 9,63 25,59 10,00 1,92
10 14,20 4,42 6,58 25,20 11,02 0,88
13 20,30 5,30 6,44 32,03 10,00 1,00
17 6,49 2,22 16,86 25,57 10,00 0,91
20 2,46 0,43 21,48 24,38 10,64 0,56
24 1,50 0,03 21,83 23,36 10,37 0,74
27 6,56 4,59 11,56 22,70 10,32 0,75
33 6,25 0,00 20,88 27,13 10,32 1,32
42 19,34 0,00 13,27 32,61 10,32 1,40
54 6,69 0,00 21,61 28,30 10,32 1,07
61 1,04 0,00 16,85 17,89 10,32 1,18
75 0,43 0,00 21,35 21,78 41,28 1,47
82 1,12 0,00 18,54 19,66 41,28 1,38
89 0,61 0,00 22,01 22,62 41,28 1,45
96 2,70 0,00 22,09 24,79 41,28 0,95
102 0,90 0,00 17,59 18,49 41,28 1,03
110 22,72 0,00 3,75 26,47 41,28 1,62
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Tabelle E.5: Analysenwerte zur Nitrifikation und DOC-Abbau in Biofilmreaktor 3,
Ablaufwerte. Organische C-Quelle: Acetat/Pyruvat ρ(DOC) = 11,82 mg/L (bis Tag
73), ρ(DOC) = 47,28 mg/L (Tag 73-110), DOC-Zulaufwerte nur teilweise gemessen,













0 0,75 24,13 1,29 0,77
3 1,62 1,30 22,80 25,72 11,00 1,32
6 0,75 0,03 23,54 24,32 13,83 1,19
10 4,23 0,37 23,35 27,95 15,59 0,76
13 10,90 2,10 20,53 33,53 9,09 1,22
17 9,01 1,76 15,06 25,83 9,11 0,71
20 7,51 1,07 15,36 23,93 11,26 0,39
24 7,34 1,54 14,02 22,90 10,55 0,42
27 9,60 2,30 11,07 22,97 12,22 0,47
33 1,91 0,00 26,09 28,00 11,82 1,34
42 8,85 0,32 23,08 32,25 11,82 2,39
54 1,41 0,00 33,45 34,86 11,82 1,22
61 0,84 0,00 26,46 27,30 11,82 1,63
75 4,70 0,00 26,66 31,36 47,28 1,76
82 13,28 0,00 10,08 23,36 47,28 1,91
89 7,30 0,00 15,68 22,98 47,28 1,57
96 6,99 0,00 18,06 25,05 47,28 1,73
102 15,68 0,00 6,59 22,27 47,28 0,94
110 2,44 0,00 24,84 27,28 47,28 2,50
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Tabelle E.6: Analysenwerte zur Nitrifikation und DOC-Abbau in Biofilmreaktor 4,
Ablaufwerte. Organische C-Quelle: Abwasser 5 ozont ρ(DOC) = 10,12 mg/L (bis Tag
73), ρ(DOC) = 40,48 mg/L (Tag 73-110), DOC-Zulaufwerte nur teilweise gemessen,













0 0,81 26,84 9,08 3,20
3 0,21 0,03 26,46 26,70 10,00 1,32
6 1,34 0,03 24,11 25,48 15,06 3,17
10 0,20 0,03 2,63 2,86 8,53 2,15
13 2,78 0,51 30,08 33,38 9,91 2,41
17 0,20 0,03 26,08 26,31 7,52 1,32
20 0,20 0,03 25,20 25,43 10,29 1,74
24 0,20 0,03 24,95 25,18 9,83 1,91
27 0,41 0,03 24,20 24,64 9,74 1,64
33 0,20 0,00 29,92 30,12 10,12 2,40
42 0,22 0,00 26,96 27,18 10,12 2,89
54 4,63 0,00 11,77 16,40 10,12 2,10
61 4,67 0,00 20,46 25,13 10,12 2,20
75 0,29 0,00 28,41 28,70 40,48 6,50
82 0,11 0,00 23,13 23,24 40,48 6,75
89 0,18 0,00 21,70 21,88 40,48 4,74
96 2,31 0,00 21,04 23,35 40,48 4,78
102 0,96 0,00 24,62 25,58 40,48 4,40
110 2,67 0,00 23,65 26,32 40,48 6,65
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Tabelle E.7: Analysenwerte zur Nitrifikation und DOC-Abbau in Biofilmreaktor 5,
Ablaufwerte. Organische C-Quelle: Abwasser 5 ozont ρ(DOC) = 5,06 mg/L (bis Tag
73), ρ(DOC) = 20,24 mg/L (Tag 73-110), DOC-Zulaufwerte nur teilweise gemessen,













0 2,96 21,65 3,84 2,09
3 1,88 3,50 19,74 25,12 5,00 2,06
6 3,17 1,41 21,86 26,44 5,53 2,92
10 0,20 0,03 26,14 26,37 5,04 1,29
13 0,40 0,64 33,20 34,25 5,59 2,06
17 0,20 0,54 16,42 17,16 2,43 0,98
20 0,20 0,03 26,02 26,25 4,90 1,82
24 0,20 0,03 25,63 25,86 4,76 1,58
27 2,87 2,15 18,77 23,79 4,55 1,78
33 0,04 0,00 24,64 24,68 5,06 1,95
42 4,62 0,00 4,28 8,90 5,06 2,12
54 4,55 0,00 22,91 27,46 5,06 1,59
61 0,04 0,00 25,27 25,31 5,06 1,47
75 0,14 0,00 30,77 30,91 20,24 3,23
82 0,07 0,00 27,57 27,64 20,24 3,08
89 0,09 0,00 27,14 27,23 20,24 2,70
96 2,51 0,00 25,21 27,72 20,24 2,42
102 1,22 0,00 24,45 25,67 20,24 2,49
110 3,18 0,00 23,93 27,11 20,24 2,92
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Tabelle E.8: Analysenwerte zur Nitrifikation und DOC-Abbau in Biofilmreaktor 6,
Ablaufwerte. Organische C-Quelle: Abwasser 5 ρ(DOC) = 8,14 mg/L (bis Tag 73),
ρ(DOC) = 32,56 mg/L (Tag 73-110), DOC-Zulaufwerte nur teilweise gemessen, an-













0 0,03 23,25 5,84 5,76
3 0,20 0,03 26,13 26,36 10,00 5,36
6 0,20 0,03 24,93 25,16 9,67 4,53
10 16,10 1,21 10,06 27,37 8,77 4,36
13 21,00 1,07 12,60 34,67 8,36 4,06
17 0,20 1,17 8,35 9,72 6,26 3,75
20 12,82 0,71 11,76 25,28 8,61 4,42
24 11,21 0,03 13,19 24,43 8,66 3,97
27 12,40 0,03 9,90 22,33 8,74 3,56
33 12,38 0,00 14,26 26,64 8,14 3,02
42 17,41 0,00 14,02 31,43 8,14 6,44
54 5,31 0,00 22,95 28,26 8,14 3,48
61 2,24 0,00 22,51 24,75 8,14 3,30
75 0,49 0,00 33,37 33,86 32,56 15,75
82 1,79 0,00 22,36 24,15 32,56 11,70
89 1,03 0,00 23,51 24,54 32,56 7,50
96 5,68 0,00 18,46 24,14 32,56 9,88
102 5,88 0,00 17,22 23,10 32,56 8,85
110 1,59 0,00 19,62 21,21 32,56 8,60
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Tabelle E.9: Analysenwerte zur Nitrifikation in Biofilmreaktor 7, Ablaufwerte. Ohne
organische C-Quelle, N-NH+4 (Zulauf) = 30 mg/L.
Tag N-NH+4 in mg/L N-NO
−
2 in mg/L N-NO
−
3 in mg/L Summe N in mg/L
0 0,00 0,03 28,11 28,14
3 0,20 0,03 28,37 28,61
6 0,20 0,03 26,14 26,37
10 0,20 0,03 27,32 27,55
13 0,20 0,03 29,61 29,84
17 0,20 0,03 20,79 21,02
20 0,20 0,03 26,02 26,25
24 0,20 0,03 26,00 26,23
27 0,02 0,03 25,83 26,06
33 0,00 0,00 24,95 24,95
42 0,01 0,00 20,59 20,60
54 0,00 0,00 25,88 25,88
61 0,01 0,00 35,54 35,55
75 0,12 0,00 25,06 25,18
82 0,01 0,00 26,68 26,69
89 0,78 0,00 27,92 28,70
96 0,02 0,00 28,26 28,28
102 4,62 0,00 24,75 29,37
110 0,01 0,00 27,80 27,81
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Tabelle E.10: Analysenwerte zur Nitrifikation und DOC-Abbau in Biofilmreaktor 8,
Ablaufwerte. Organische C-Quelle: Abwasser 5 ozont ρ(DOC) = 10,12 mg/L (bis Tag
73), ρ(DOC) = 40,48 mg/L (Tag 73-110), DOC-Zulaufwerte nur teilweise gemessen,













0 0,03 26,70 10,95 5,80
3 0,20 0,03 25,29 25,53 10,00 3,30
6 0,20 0,03 23,13 23,36 9,41 2,44
10 0,20 0,03 28,28 28,51 11,53 2,13
13 0,20 0,03 27,52 27,75 10,31 1,94
17 0,20 0,03 17,38 17,61 8,98 1,11
20 0,20 0,03 22,86 23,09 9,08 2,14
24 0,20 0,03 23,02 23,25 9,43 1,82
27 0,20 0,03 24,13 24,36 9,98 1,55
33 0,20 0,00 23,30 23,32 10,12 2,47
42 0,01 0,00 30,81 30,82 10,12 2,60
54 0,00 0,00 25,19 25,19 10,12 1,91
61 0,01 0,00 22,82 22,83 10,12 1,80
75 0,05 0,00 22,39 22,44 40,48 4,83
82 0,31 0,00 20,43 20,74 40,48 4,46
89 0,15 0,00 20,27 20,42 40,48 4,08
96 0,03 0,00 19,37 19,40 40,48 3,64
102 0,03 0,00 19,35 19,38 40,48 0,93
110 0,03 0,00 22,34 22,37 40,48 3,74
Anhang F
Angaben zur Fluoreszenz in-situ
Hydridisierung
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Abbildung F.1: Darstellung der Gro¨ßenverha¨ltnisse der FISH-Mikroskopaufnahmen
bei der verwendeten 630-fachen Vergro¨ßerung. Links oben: AOB-Aufnahme (Son-
de Nso190, s. Abbildung 4.36, Mitte rechts), Zellhaufen im Gro¨ßenbereich von ca.
2-10 µm. Rechts oben: Nitrospira-Aufnahme (Sonde Ntspa712, s. Abbildung 4.35,
links unten), Zellhaufen im Gro¨ßenbereich von ca. 2-20 µm, teilweise auch netzar-
tige Strukturen. Unten: AOB-Aufnahme (Sonde Nso190, s. Abbildung 4.37, Mitte
rechts), große Zellhaufen, die nicht mit der NEU-Sonde gebunden haben, im Gro¨ßen-
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